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O tratamento combinado de lixiviado em estações de tratamento de esgoto, tem se destacado 
como uma alternativa capaz de reduzir os custos inerentes ao tratamento do lixiviado em 
aterros sanitários. Entretanto, substâncias como a amônia, presente em elevadas concentrações 
no lixiviado, podem causar efeitos negativos em sistemas anaeróbios. Isto posto, o presente 
trabalho teve por objetivo avaliar o processo de arraste de amônia como pré-tratamento de 
lixiviado de aterro sanitário para codisposição em reatores anaeróbios tipo UASB tratando 
esgoto sanitário. Para tanto, o trabalho foi dividido em 2 fases, sendo a primeira referente aos 
ensaios em escala de bancada do processo de arraste de amônia, e a segunda responsável 
pelos ensaios do processo de codisposição de lixiviado, bruto e pré-tratado por arraste de 
amônia, em reatores UASB em escala de bancada. Ainda na segunda fase foram realizados 
ensaios de fitotoxicidade com sementes de Lactuca sativa no afluente e efluente dos reatores 
UASB utilizados no presente trabalho. O lixiviado coletado para a realização dos ensaios 
apresentou, em média, elevados valores de concentração de DQO (3.835 ± 836 mg.L-1), 
alcalinidade (10.114 ± 2.229 mg.L-1) e amônia (2.800 ± 631 mg.L-1). Os resultados da 
primeira fase, mostraram que 75% da amônia removida no tanque de arraste é influenciada 
pelo pH do meio, 17% é influenciada pelo gradiente de velocidade e 5% pela temperatura. 
Adicionalmente, o processo de arraste de amônia reduziu de forma significativa as 
concentrações de DQO, alcalinidade e cor do lixiviado. Tratando-se da segunda fase, a 
codisposição de lixiviado bruto no reator UASB tratando esgoto sanitário, com relações 
volumétricas de 2, 5 e 10%, não apresentou interferências significativas na estabilidade 
operacional do reator. Entretanto, as eficiências de remoção de DQO, para as relações 
volumétricas de 2, 5 e 10%, foram de 59, 55 e 51%, respectivamente. A codisposição de 
lixiviado pré-tratado no reator UASB, com relações volumétricas de 5 e 10%, também não 
apresentaram interferências significativas na estabilidade operacional do reator. As eficiências 
de remoção de DQO, para as relações de 5 e 10%, foram em média igual a 67 e 63%, 
respectivamente. Os ensaios de fitotoxicidade comprovaram que o lixiviado pré-tratado possui 
menos toxicidade do que o lixiviado bruto, e ainda que o reator UASB conseguiu diminuir os 
efeitos tóxicos decorridos do processo de mistura entre lixiviado (bruto e pré-tratado) e esgoto 
sanitário. A partir dos resultados obtidos no presente trabalho, pode-se destacar que o 
processo de arraste de amônia presente no lixiviado, permite que maiores relações 
volumétricas de lixiviado possam ser utilizadas no processo de codisposição, sem que 
ocorram interferências significativas nos sistemas anaeróbios em estações de tratamento de 
esgoto. 
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The combined treatment of leachate in sewage treatment plants has been highlighted as an 
alternative capable of reducing the costs inherent to the treatment of leachate in landfills. 
However, substances such as ammonia, present in high concentrations in the leachate, can 
cause negative effects in anaerobic systems. Thus, the present work had the objective of 
evaluating the process of ammonia stripping as pre-treatment of landfill leachate for 
codisposition in anaerobic reactors type UASB treating sanitary sewage. For this, the work 
was divided into two phases, the first one being the bench scale tests of the ammonia 
stripping, and the second one responsible for the tests of the combined treatment of leachate, 
crude and pretreated by ammonia stripping, in bench scale UASB reactors. Also in the second 
phase, phytotoxicity tests were performed with Lactuca sativa seeds in the affluent and 
effluent of the UASB reactors used in the present work. The leachate collected to perform the 
tests showed, on average, high values of COD (3,835 ± 836 mg.L-1), alkalinity (10,114 ± 
2,229 mg.L-1) and ammonia (2,800 ± 631 mg.L-1). The results of the first phase, showed that 
75% of the ammonia removed in the stripping tank is influenced by the pH, 17% is influenced 
by the velocity gradient and 5% by the temperature. Additionally, the ammonia stripping 
process significantly reduced COD concentrations, alkalinity and color of the leachate. In the 
second phase, the combined treatment of crude leachate in the UASB reactor treating sanitary 
sewage, with volumetric ratios of 2, 5 and 10%, did not present significant interferences in the 
operational stability of the reactor. However, COD removal efficiencies for the volumetric 
ratios of 2, 5 and 10% were 59, 55 and 51%, respectively. The co-deposition of pretreated 
leachate in the UASB reactor, with volumetric ratios of 5 and 10%, also did not present 
significant interferences in the operational stability of the reactor. The COD removal 
efficiencies, for the 5 and 10% ratios, were on average equal to 67 and 63%, respectively. 
Phytotoxicity tests have shown that pretreated leachate has less toxicity than raw leachate and 
that the UASB reactor has been able to reduce the toxic effects of the leachate (raw and 
pretreated) and sanitary sewage. From the results obtained in the present work, it can be 
emphasized that the ammonia stripping process in the leachate allows higher volumetric 
leachate relations to be used in the combined treatment, without significant interferences 
occurring in the anaerobic systems in sewage treatment plants. 
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A destinação final dos resíduos sólidos urbanos em aterros sanitários é responsável 
pela produção de um líquido de cor escura e alto poder poluidor denominado lixiviado. 
Caracterizado por ser uma matriz aquosa de extrema complexidade, o lixiviado de aterro 
sanitário apresenta, em sua composição, elevados teores de compostos orgânicos e 
inorgânicos presentes nas formas dissolvida e coloidal (LANGE; AMARAL, 2009). As 
características físicas, químicas e biológicas do lixiviado dependem de uma série de fatores, 
tais como o tipo de resíduo depositado no aterro, o grau de decomposição da fração 
biodegradável, o clima, a estação do ano, a idade do aterro, entre outros. Isto posto, pode-se 
afirmar que a composição do lixiviado varia consideravelmente de aterro para aterro 
(MORAVIA, 2007).  
De posse de tais constatações, é possível afirmar que a escolha de um processo de 
tratamento para lixiviados de aterros sanitários deve levar em consideração, prioritariamente, 
as características do líquido percolado. Sendo assim, os processos de tratamento podem ser 
físico-químicos ou biológicos, ou ainda uma combinação entre ambos. Dentre os diferentes 
tipos de tratamento, a codisposição de lixiviado com esgoto sanitário, em estações de 
tratamento de esgoto (ETE), tem se mostrado como uma alternativa viável para a redução dos 
custos de operação de aterros sanitários, e, ainda, para a diminuição dos efeitos deletérios do 
lixiviado em corpos d’água receptores (MARTIINEN et al., 2003). 
O tratamento combinado de lixiviado baseia-se na sua compatibilização junto ao 
afluente de ETEs, devendo resultar em um efluente tratado que atenda às exigências de 
lançamento em corpos hídricos (CAMPOS, 2014). Desse modo, a prática da codisposição 
deve levar em consideração uma série de requisitos para sua correta realização, sendo eles: a 
viabilidade do transporte do lixiviado até a ETE; a capacidade da estação em assimilar o 
lixiviado; a compatibilidade do processo com as características desse material e a 
possibilidade do manejo do provável aumento da produção de lodo (MANNARINO et al., 
2011). 
Sendo assim, uma opção que tem se destacado no Brasil é a codisposição de lixiviado 
e esgoto sanitário em reatores anaeróbios de fluxo ascendente e manta de lodo (UASB – 
Upflow Anaerobic Sludge Blanket). Além de serem amplamente utilizados em todo o 
território nacional, os recursos financeiros necessários para a construção e operação de 
reatores UASB são tipicamente menos onerosos que aqueles exigidos por sistemas de 
natureza aeróbia (CHERNICHARO, 2016). Entretanto, cabe destacar que os sistemas 
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anaeróbios de tratamento podem ser sensíveis a cargas tóxicas de amônia ou outras 
substâncias tóxicas, além de removerem apenas os poluentes orgânicos e necessitarem ainda 
de uma segunda etapa de tratamento para a remoção de nutrientes e possíveis compostos 
recalcitrantes (METCALF & EDDY, 2016). 
Diversos estudos encontrados na literatura avaliaram a viabilidade do processo de 
codisposição em reatores UASB. Tais estudos pautam-se, principalmente, nos impactos da 
adição de lixiviado em diferentes proporções nos sistemas de tratamento. Os resultados têm 
demonstrado que ainda existem dúvidas nas relações ótimas a serem empregadas no processo. 
Isto se deve, principalmente, pela diversidade e complexidade das características encontradas 
nos lixiviados (ALBUQUERQUE, 2012). Todavia, os estudos têm destacado cada vez mais a 
relação da baixa eficiência do processo de codisposição com as elevadas concentrações de 
amônia e outras substâncias tóxicas encontradas no lixiviado. Em vista disso, processos 
físico-químicos têm sido aplicados à montante de reatores UASB com o intuito de reduzir 
parte da carga de amônia presente no lixiviado. Dentre os processos físico-químicos 
existentes, o arraste ou também conhecido como stripping tem se destacado devido às 
significativas taxas de remoção de amônia e também aos custos reduzidos de operação e 
manutenção desse tipo de sistema (QUEIROZ et al., 2011). 
Assim, destaca-se a importância da realização de estudos mais aprofundados sobre o 
processo de codisposição do lixiviado, previamente tratado por arraste, em reatores UASB 
tratando esgotos sanitários. A definição de relações ótimas de mistura entre lixiviado e esgoto 
sanitário, bem como as corretas condições operacionais do processo de arraste, devem ser 
levantadas e analisadas pela comunidade científica, de modo a garantir que o lixiviado seja 
disposto em reatores UASB sem prejudicar a eficiência do processo de tratamento do esgoto 
sanitário. 
 
1.1 SIGNIFICADO DA DISSERTAÇÃO 
 
Para ser efetivamente compreendida como uma prática viável sob o ponto de vista 
técnico e ambiental, a codisposição de lixiviado em reatores UASB tratando esgoto sanitário 
deve ser analisada, desde as possíveis etapas de pré-tratamento do lixiviado até os efeitos 
oriundos do processo de lançamento desses efluentes em corpos d’água. Sendo assim, a 
proposta principal da presente dissertação pode ser dividida em três aspectos distintos, sendo 
eles: o levantamento das características do pré-tratamento do lixiviado realizado por meio do 
processo de arraste de amônia; a análise do desempenho e estabilidade de reatores UASB 
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tratando esgoto sanitário sujeitos ao processo de codisposição de lixiviado, com e sem 
remoção prévia de amônia; e a verificação da presença de possíveis substâncias tóxicas no 
efluente desses sistemas de tratamento por meio do ensaio de fitotoxicidade. Isto posto, a 
Figura 1 ilustra de forma simples os aspectos que definiram os objetivos e a orientação da 
presente dissertação.  
 
FIGURA 1 – REPRESENTAÇÃO ESQUEMÁTICA DOS PRINCIPAIS ASPECTOS RELACIONADOS COM 
O SIGNIFICADO DA DISSERTAÇÃO 
 
 
O aspecto relacionado ao entendimento do processo de arraste de amônia tem por 
finalidade o levantamento das melhores condições operacionais no sistema de arraste. 
Conforme será destacado na presente dissertação, os parâmetros que mais contribuem para a 
remoção de amônia são a temperatura, o pH do meio e a agitação imposta.  
Já o aspecto da análise do comportamento do reator UASB sujeito ao processo de 
codisposição, tem como propósito explanar as possíveis mudanças de desempenho e 
estabilidade do reator, a partir da mistura entre lixiviado e esgoto sanitário. Para tanto, faz-se 
necessária a comparação dessas mudanças quando codisposto um lixiviado sem prévio 
tratamento, e quando codisposto um lixiviado previamente tratado pelo processo de arraste de 
amônia. 
Por fim, o aspecto referente à fitotoxicidade tem por intuito destacar se possíveis 
substâncias tóxicas estão presentes no efluente do processo de codisposição de lixiviado em 
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reatores UASB. Esse aspecto se faz relevante uma vez que a prática de codisposição tem por 
objetivo diminuir os efeitos negativos do lixiviado sobre o meio ambiente. 
Dentro desse contexto, o presente trabalho fez parte do projeto intitulado 
“Codisposição de Lixiviado de Aterro Sanitário em Reator Anaeróbio tipo UASB tratando 
Esgoto Sanitário”, executado no âmbito do convênio 143/2015 do Programa Paranaense de 
Pesquisas em Saneamento Ambiental, financiado pela Fundação Araucária de Apoio ao 
Desenvolvimento Científico e Tecnológico do Paraná (FA), em parceria com a Companhia de 




1.2.1 Objetivo geral 
 
Este trabalho tem por objetivo principal avaliar o processo de arraste de amônia como 
pré-tratamento de lixiviado de aterro sanitário para codisposição em reatores anaeróbios tipo 
UASB tratando esgoto sanitário. 
 
1.2.2 Objetivos específicos 
 
Para atingir o objetivo principal da pesquisa, os seguintes objetivos específicos foram 
definidos: 
 
• Avaliar os efeitos do processo de arraste de amônia presente no lixiviado sob diferentes 
condições operacionais de temperatura, pH e agitação; 
 
• Avaliar o processo de codisposição de lixiviado em reatores UASB tratando esgoto 
sanitário com e sem remoção prévia de amônia; 
 
• Avaliar a fitotoxicidade do afluente e efluente dos reatores UASB utilizados no estudo. 
 
1.3 ORGANIZAÇÃO DA DISSERTAÇÃO 
 
Esta dissertação, com base nos objetivos propostos, é estruturada em 5 itens principais 




FIGURA 2 – REPRESENTAÇÃO ESQUEMÁTICA DA ORGANIZAÇÃO DA DISSERTAÇÃO 
 
O item 2 apresenta uma revisão bibliográfica que norteia os objetivos da dissertação. 
Desse modo, são abordados temas relevantes, tais como as características físico-químicas de 
lixiviados de aterros sanitários, a presença e possível toxicidade da amônia em sistemas de 
tratamento anaeróbio, o pré-tratamento do lixiviado por meio do processo de arraste de 
amônia e a codisposição de lixiviado em reatores UASB tratando esgoto sanitário. Destaca-se 
que a revisão realizada serviu de base para a discussão dos resultados obtidos na dissertação. 
O item 3 apresenta os locais de onde foram coletados o lixiviado e o esgoto sanitário 
utilizados na dissertação, bem como descreve a concepção e desenvolvimento dos ensaios de 
arraste de amônia, da codisposição de lixiviado em reatores UASB e também dos ensaios de 
fitotoxicidade. O item 4, por sua vez, apresenta os resultados e discussões dos ensaios 
descritos anteriormente. Por fim, o item 5 apresenta as considerações finais do trabalho, 
sugerindo ainda pesquisas futuras à serem realizadas para esclarecer os questionamentos 
levantados nessa dissertação.  
Paralelo aos itens descritos, os apêndices da dissertação apresentam informações 
relevantes que foram utilizadas durante a sua elaboração. O Apêndice 1 apresenta uma tabela 
compilada da caracterização individual dos lixiviados de alguns aterros sanitários brasileiros. 
O Apêndice 2 apresenta a avaliação do erro percentual do método titulométrico com etapa 
preliminar de destilação para a caracterização de amônia nos ensaios realizados. Por fim, o 
Apêndice 3 apresenta os critérios de dimensionamento de um tanque de arraste de amônia. 
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2 REVISÃO DE LITERATURA 
  
2.1 LIXIVIADOS DE ATERROS SANITÁRIOS 
 
Os lixiviados de aterros sanitários podem ser definidos como subprodutos do processo 
de degradação anaeróbia dos resíduos sólidos urbanos formados em conjunto com as águas 
pluviais que infiltram nas células do aterro. Além desses fatores, contribuem também para a 
produção de lixiviado a umidade natural e a água de constituição presente na matéria orgânica 
dos resíduos sólidos aterrados (LANGE; AMARAL, 2009). A NBR 8849/1985 dá o nome de 
chorume ao lixiviado, sendo então caracterizado como um líquido produzido pela 
decomposição de substâncias contidas nos resíduos sólidos, de cor escura, mau cheiro e 
elevada demanda bioquímica de oxigênio (DBO). Ainda de acordo com o Instituto de 
Pesquisas Tecnológicas (IPT), as seguintes denominações são atribuídas aos líquidos 
originados em aterros sanitários: purina, chorume, sumeiro, chumeiro, lixiviado e percolado 
(IPT/CEMPRE, 2000). 
Os vários nomes utilizados para a definição dos líquidos formados em aterros 
sanitários sofreram ao longo dos anos várias mudanças nos seus significados. O primeiro 
nome imposto a tais líquidos foi chorume. Posteriormente, esse termo começou a ser utilizado 
apenas para os líquidos provenientes dos próprios resíduos, tanto como parte da umidade 
natural quanto da degradação desses (FLECK, 2003). Empregou-se, então, o termo percolado, 
tendo esse nome surgido devido ao fato da produção de um líquido dentro do aterro que 
percola através da massa de resíduos sólidos. Tempos mais tarde, o termo percolado acabou 
entrando em desuso devido à sua fragilidade técnica explicativa. De acordo com Carvalho 
(2001), a percolação é a simples passagem de um líquido através de um meio poroso, não 
implicando, necessariamente, no arraste de substâncias em conjunto com a água.  
Sendo assim, o termo lixiviado foi então proposto para definir o líquido formado em 
aterros sanitários. Esse nome originou-se a partir da palavra lixiviação, que corresponde a um 
fenômeno de solubilização com subsequente passagem de uma substância da fase sólida para 
a fase líquida (OLIVEIRA; PASQUAL, 2000). Contudo, de acordo com Libânio (2002), o 
termo lixiviado por si só é pouco esclarecedor, sendo também utilizado em uma grande 
variedade de situações, como, por exemplo, em processos industriais e nos solos. Por fim, 
especificou-se então que o termo lixiviado deveria abranger a sua origem, concretizando, 






O conhecimento da geração de lixiviado de um aterro sanitário é de suma importância 
para a adoção de estratégias de gestão e procedimentos de tratamento desse líquido. As 
características dos resíduos depositados, o clima, o método de exploração, o tipo e a qualidade 
dos sistemas de drenagem e impermeabilização do aterro representam fatores que influenciam 
e afetam as características quantitativas e qualitativas dos lixiviados (RUSSO; VIERIA, 1999; 
CATAPRETA, 2008).  
De acordo com Andrade (2002), a geração do lixiviado está associada, basicamente, 
pela água que entra na massa aterrada de resíduos sólidos. Essa água é advinda de fontes 
externas e também de fontes próprias das células do aterro. As fontes externas que contribuem 
para a geração de lixiviados estão vinculadas, principalmente, com a água de chuva que 
penetra no topo da camada aterrada. Em aterros sanitários onde o sistema de 
impermeabilização não é adequado, pode haver também a entrada de água pela base do aterro, 
sendo essa fonte relacionada com o nível de lençol d’água subterrâneo. Adicionalmente, em 
alguns aterros é comum a prática de recirculação de lixiviados, acelerando o processo de 
decomposição da matéria orgânica e, consequentemente, aumentando a geração de líquidos 
lixiviados. Tratando-se das fontes próprias, pode-se enfatizar que o teor de umidade inicial 
dos resíduos e o teor de umidade do material de cobertura do aterro, além da água liberada no 
processo de degradação da massa de resíduos, influenciam diretamente numa maior produção 
de lixiviados. 
Fatores como o regime pluviométrico a que está submetida à região onde se localiza o 
aterro sanitário e a velocidade de degradação dos resíduos, dificultam uma estimativa precisa 
da geração de lixiviados. Entretanto, modelos matemáticos vêm sendo desenvolvidos e 
aprimorados para uma estimativa de produção mais verossímil com a realidade. Isto posto, as 
estimativas atuais estão sendo pautadas no método racional e no método de balanço hídrico, 
sendo os modelos mais conhecidos: Método Suíço, HELP (Hydrologic Evaluation of Landfill 
Performance), SWB (Serial Water Balance Method), MOBYDEC (Global Model for Landfill 
Hydrologic Balance), UNSAT-H (Unsaturated Soil Water and Heat Flow Model) e Moduelo 
(GUYONNET; BOURIN, 1994; GUYONNET et al., 1998; FAYER, 2000; CORTAZAR et 





2.1.2  Composição 
 
Caracterizado por ser uma matriz aquosa de extrema complexidade, o lixiviado de 
aterro sanitário apresenta em sua composição elevados teores de compostos orgânicos e 
inorgânicos, presentes, principalmente, nas formas dissolvida e coloidal. As características 
físicas, químicas e biológicas do lixiviado dependem de uma série de fatores, tais como o tipo 
de resíduo depositado no aterro, o grau de decomposição da fração biodegradável, o clima, a 
estação do ano, a idade do aterro, entre outros aspectos (LANGE; AMARAL, 2009). Desse 
modo, pode-se afirmar que a composição do lixiviado varia consideravelmente de aterro para 
aterro (REINHART; GROSH, 1998). Os principais componentes presentes no lixiviado, e 
suas origens, estão destacados na Tabela 1. 
 
TABELA 1 – PRINCIPAIS COMPONENTES ENCONTRADOS NO LIXIVIADO DE ATERROS 
SANITÁRIOS E SUAS POSSÍVEIS ORIGENS 
Componentes Origem 
Matéria orgânica 
A matéria orgânica presente no lixiviado pode ser tanto de origem natural quanto de 
origem artificial. A matéria orgânica natural é aquela oriunda de organismos vivos e seus 
processos biológicos. Carboidratos, lipídios e proteínas são moléculas de origem natural. 
Já a matéria orgânica artificial é aquela produzida pelo homem e que não é encontrada na 
natureza, como, por exemplo, o plástico. O elemento carbono é o constituinte mais 
abundante encontrado na matéria orgânica, representando cerca de 50% de sua massa. 
Outros elementos como o oxigênio, nitrogênio, fósforo, enxofre e potássio também são 
encontrados na matéria orgânica. 
Compostos 
recalcitrantes 
Os compostos recalcitrantes presentes no lixiviado são geralmente associados com a 
presença de substâncias húmicas (ácidos húmicos, ácidos fúlvicos e huminas). Tais 
substâncias são formadas pela agregação de moléculas resultantes da degradação 
incompleta de resíduos animais e vegetais. Ainda, podem ser formadas por meio da 
atividade de síntese dos microrganismos. Geralmente, as substâncias húmicas são 
constituídas de anéis aromáticos derivados de lignina e nitrogênio de proteínas dos 
microrganismos. Essas substâncias ainda são caracterizadas por possuirem estruturas 
moleculares complexas, heterogêneas e de elevada massa molecular, sendo tais fatores 
responsáveis por conferir cor escura ao lixiviado.  
Nitrogênio  
O nitrogênio é constituinte das proteínas e sua concentração no lixiviado está diretamente 
relacionada com o percentual de matéria orgânica presente nos resíduos aterrados. Outras 
fontes de nitrogênio no lixiviado são: fertilizantes, produtos de limpeza e conservantes de 
madeira. A maior parte do nitrgênio presente no lixiviado encontra-se na forma orgânica, 
sendo que a forma amoniacal tende a predominar com o passar do tempo. 
Fósforo 
Praticamente todo o fósforo encontrado em lixiviados de aterros sanitários encontra-se na 
forma de ortofosfatos (PO4-3, HPO4-2 e H2PO4-). Os ortofosfatos são caracterizados por 
agirem no lixiviado como um tampão alcalino, contribuindo para a alcalinidade parcial. 
De modo geral, as concentrações de fósforo encontradas em lixiviados de aterros 
sanitários são baixas, podendo então esse parâmetro ser um limitante para um possível 
processo de tratamento biológico. As principais fontes de fósforo no lixiviado são: 
material orgânico, detergentes superfosfatados, fertilizantes, pesticidas e conservantes 
alimentícios. 
Cloreto 
Os cloretos são oriundos da dissolução de sais e quase sempre não constituem um 
problema de toxicidade para os microrganismos envolvidos no processo biológico de 
degradação. Os íons cloreto podem se combinar com cátions metálicos (Ag+, Hg2+, Pb2+) 





TABELA 1 – CONTINUAÇÃO 
Enxofre 
O elemento enxofre é um constituinte encontrado em compostos orgânicos simples, 
como, por exemplo, em aminoácidos. Nos lixiviados de aterros sanitários pode-se 
encontrar o enxofre nas formas de sulfato e sulfeto. O sulfato é formado no aterro na 
etapa inicial de degradação aeróbia. Já o sulfeto é oriundo da etapa de sulfetogênese do 
processo anaeróbio de degradação. 
Principais íons 
Na+, K+, Ca2+ e Mg2+: material orgânico, entulhos de construção, cascas de ovos. Cu+2 e 
Fe+2: material eletrônico, latas, tampas de garras. Hg+2 e Mn+2: pilhas comuns e alcalinas, 
lâmpadas fluorescentes. Ni+2, Cd+2 e Pb+2: baterias recarregáveis (celular, telefone sem 
fio, automóveis). Al+3: latas descartáveis, utensílios domésticos, cosméticos, embalagens 
laminadas. Cl-, Br- e Ag+: tubos de PVC, negativos de filmes e raios-X. As+3 e Cr+3: 
embalagens de tintas, vernizes, solventes orgânicos. 
FONTE: adaptado de SEGATO; SILVA (2000); SILVA (2002); FLECK (2003); RODRIGUES FILHO (2007); 
CHERNICHARO (2016). 
 
Os aterros sanitários de resíduos sólidos urbanos recebem comumente uma mistura de 
resíduos domésticos, comerciais e industriais. Dessa maneira, a composição do lixiviado pode 
ser caracterizada com quatro grupos de poluentes, sendo eles: material orgânico dissolvido 
(ácidos graxos voláteis e compostos orgânicos mais refratários como ácidos húmicos e 
fúlvicos), macro componentes inorgânicos (Ca2+, Mg2+, Na+, K+, NH4+, Fe2+, Mn2+, Cl-, SO42-, 
HCO3-), metais pesados (Cd2+, Cr3+, Cu2+, Pb2+, Ni2+, Zn2+) e compostos orgânicos 
xenobióticos oriundos de resíduos domésticos e químicos presentes em baixas concentrações 
(fenóis, pesticidas, hidrocarbonetos aromáticos, entre outros) (CHRISTENSEN et al., 1994; 
KJELDSEN et al., 2002).  
Um dos fatores que mais contribuem para a diversidade da composição do lixiviado é 
a idade do aterro sanitário. Normalmente, observa-se que as faixas de concentração dos 
parâmetros relativos aos aterros sanitários novos (lixiviado biodegradável) são mais elevadas 
do que nos aterros antigos (lixiviado estabilizado), conforme apresentado na Tabela 2. 
 
TABELA 2 – VARIAÇÃO DA COMPOSIÇÃO DO LIXIVIADO PARA DIFERENTES IDADES DE 
ATERROS SANITÁRIOS NORTE AMERICANOS 
Parâmetros 
Idade do aterro sanitário (anos) 
Biodegradável Intermediário Estabilizado 
0 a 5 5 a 10 10 a 15  20 
DBO (mg.L-1) 10.000 a 25.000 1.000 a 4.000 50 a 1.000  50 
DQO (mg.L-1) 15.000 a 40.000 10.000 a 20.000 1.000 a 5.000  1.000 
DBO/DQO  0,3 0,1 a 0,3  0,1  0,1 
Nitrogênio Kjeldahl (mg.L-1) 1.000 a 3.000 400 a 600 75 a 300  50 
Amônia (mg.L-1) 500 a 1.500 300 a 500 50 a 200  30 
pH 3 a 6 6 a 7 7 a 7,5 7 a 7,5 
Cálcio (mg.L-1) 2.000 a 4.000 500 a 2.000 300 a 500  300 
Sódio e Potássio (mg.L-1) 2.000 a 4.000 500 a 1.500 100 a 500  100 
Ferro e Magnésio (mg.L-1) 500 a 1.500 500 a 1.000 100 a 500  100 
Zinco (mg.L-1) 100 a 200 50 a 100 10 a 50  10 
Cloreto (mg.L-1) 1.000 a 3.000 500 a 2.000 100 a 500  100 
Sulfato (mg.L-1) 500 a 2.000 200 a 1.000 50 a 200  50 
Fósforo Total (mg.L-1) 100 a 300 10 a 100 -  10 
FONTE: adaptado de FARQUHAR (1989); EL-FADEL et al. (2002); RENOU et al., (2008).  
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As concentrações iniciais de DBO e DQO no lixiviado indicam a elevada presença de 
compostos orgânicos biodegradáveis nas células do aterro. Com o passar dos anos, nota-se a 
diminuição acentuada desses parâmetros, fazendo com que o lixiviado apresente elevadas 
concentrações de compostos recalcitrantes, bem como sais e baixa relação DBO/DQO 
(ZAMORA, 2005). Sendo sua concentração diretamente relacionada com a quantidade de 
material orgânico presente no aterro sanitário, a amônia também tende a diminuir ao longo 
dos anos. Após a fase de formação de ácidos no aterro sanitário, o lixiviado apresenta um 
aumento constante do pH, influenciando diretamente na concentração de metais presentes no 
meio líquido. Sendo assim, pode-se evidenciar que as concentrações de metais são mais 
elevadas no lixiviado da fase ácida do que no lixiviado da fase metanogênica (SOUTO, 2009).  
Cabe destacar que os dados apresentados na Tabela 2 dizem respeito a aterros 
sanitários norte americanos, sendo as suas condições climáticas, socioeconômicas e 
construtivas diferentes das encontradas no Brasil. Desse modo, Souto e Povinelli (2007) 
realizaram diversos estudos de caracterização de lixiviados gerados em aterros sanitários 
brasileiros. Durante a realização dos estudos os autores identificaram que para as condições 
brasileiras, de clima tropical, a transição entre lixiviado biodegradável para lixiviado 
estabilizado pode ocorrer dentro de um a dois anos após o início da operação do aterro 
sanitário. Esse fato pode ser justificado tanto pela decomposição acelerada da matéria 
orgânica biodegradável, influenciada pelas elevadas temperaturas, quanto pelo uso de 
sistemas de drenagem como brita ou colchões drenantes (CATAPRETA, 2008). Na Tabela 3 é 
apresentado o resumo dos resultados obtidos por Souto e Povinelli (2007), servindo de base 
para a caracterização mais provável do lixiviado de aterros sanitários brasileiros. Para uma 
melhor abordagem das características intrínsecas aos lixiviados de aterros sanitários 
brasileiros, buscou-se na literatura dados de caracterizações individuais de aterros espalhados 
por todo o país, conforme apresentado no Apêndice 1. 
 
TABELA 3 – CARACTERIZAÇÃO CONVENCIONAL DOS LIXIVIADOS DE ATERROS SANITÁRIOS 
BRASILEIROS 
Parâmetros Faixas encontradas Faixa mais provável 
pH 5,7 a 8,6 7,2 a 8,6 
Alcalinidade Total (mg.L-1) 750 a 11.400 750 a 7.100 
Dureza (mg.L-1) 95 a 3.100 95 a 2.100 
Condutividade (S cm-1) 2.500 a 17.660 2.500 a 2.950 
DBO (mg.L-1) 20 a 30.000 20 a 8.600 
DQO (mg.L-1) 190 a 80.000 190 a 22.300 
Óleos e Graxas (mg.L-1) 10 a 480 10 a 170 
Fenóis (mg.L-1) 0,9 a 9,9 0,9 a 4,0 
Nitrogênio Kjeldahl – NTK (mg.L-1) 80 a 3.100 - 
Amônia (mg.L-1) 0,4 a 3.000   0,4 a 1.800 
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TABELA 3 – CONTINUAÇÃO 
Nitrogênio Orgânico (mg.L-1) 5 a 1.200 400 a 1.200 
Nitrito (mg.L-1) 0 a 50 0 a 15 
Nitrato (mg.L-1) 0 a 11 0 a 3,5 
Fósforo Total (mg.L-1) 0,1 a 40 0,1 a 15 
Sulfeto (mg.L-1) 0 a 35 0 a 10 
Sulfato (mg.L-1) 0 a 5.400 0 a 1.800 
Cloreto (mg.L-1) 500 a 5.200 500 a 3.000 
Sólidos Totais – ST (mg.L-1) 3.200 a 21.900 3.200 a 14.400 
Sólidos Totais Fixos – STF (mg.L-1) 630 a 20.000 630 a 5.000 
Sólidos Totais Voláteis – STV (mg.L-1) 2.100 a 14.500 2.100 a 8.300 
Sólidos Suspensos Totais – SST (mg.L-1) 5 a 2.800 5 a 700 
Sólidos Suspensos Voláteis – SSV (mg.L-1) 5 a 530 5 a 200 
Ferro (mg.L-1) 0,01 a 260 0,01 a 65 
Manganês (mg.L-1) 0,04 a 2,6 0,04 a 2,0 
Cobre (mg.L-1) 0,005 a 0,6 0,05 a 0,15 
Níquel (mg.L-1) 0,03 a 1,1 0,03 a 0,5 
Cromo (mg.L-1) 0,003 a 0,8 0,003 a 0,5 
Cádmio (mg.L-1) 0 a 0,26 0 a 0,065 
Chumbo (mg.L-1) 0,01 a 2,8 0,01 a 0,5 
Zinco (mg.L-1) 0,01 a 8,0 0,01 a 1,5 
FONTE: SOUTO; POVINELLI (2007). 
 
2.1.3  Caracterização 
 
A caracterização realizada no lixiviado de aterros sanitários pode se dar em quatro 
níveis distintos, sendo eles: identificação individual dos compostos, identificação de classes 
de compostos e determinação de parâmetros coletivos específicos e não específicos 
(BARKER; STUCKEY, 1999). Os chamados parâmetros coletivos específicos ou 
convencionais são métodos de caracterização já padronizados e usualmente encontrados na 
literatura (pH, DBO, DQO, nitrogênio kjeldahl, amônia total, fósforo, cloretos, alcalinidade, 
série de sólidos, metais pesados, entre outros). Já os parâmetros coletivos não específicos são 
métodos de caracterização pouco encontrados na literatura e ainda não padronizados (DQO 
inerte, ensaio de biodegradabilidade, entre outros) (MORAVIA, 2007). 
As determinações de parâmetros coletivos não específicos podem fornecer 
informações de grande relevância para o entendimento dos fenômenos que ocorrem durante 
uma etapa de tratamento biológico, permitindo o aperfeiçoamento de tecnologias, a definição 
de procedimentos operacionais e o aprimoramento de modelos matemáticos (LANGE; 
AMARAL, 2009).  
Partindo do pressuposto que os parâmetros coletivos específicos já estão amplamente 
consolidados na literatura, no presente trabalho foram então abordados os principais 
parâmetros coletivos não específicos, como a DQO inerte anaeróbia e a biodegradabilidade 
anaeróbia. Conforme destacado, para ambos os parâmetros foram realizadas apenas as 
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revisões dos ensaios anaeróbios, sendo tal medida adotada devido aos objetivos propostos 
neste trabalho. 
 
2.1.3.1  DQO inerte anaeróbia 
 
A DQO é amplamente utilizada como um parâmetro indireto de medição da 
concentração de matéria orgânica presente em um meio líquido. A análise de DQO se dá por 
meio da mensuração da quantidade de oxidante consumido para a degradação da matéria 
orgânica contida na amostra ensaiada. Nesse sentido, cabe destacar que somente o ensaio de 
DQO não permite diferenciar a matéria orgânica biodegradável da recalcitrante ou inerte 
(AMARAL et al., 2006).  
Visando um melhor entendimento do potencial máximo de tratabilidade biológica de 
diferentes efluentes, diversos estudos encontrados na literatura têm destacado a importância 
da realização do ensaio de DQO inerte (GERMILI et al., 1991; AMARAL et al., 2006; 
AQUINO et al., 2007; MORAVIA, 2010; BAETTKER et al., 2016). Apresentando-se como 
uma ferramenta útil e relevante no contexto do estudo de eficiência e adequação de processos 
de tratamento biológicos, o ensaio de DQO inerte consiste na avaliação, em escala de 
bancada, do máximo grau de tratabilidade encontrado em uma amostra líquida. Para tanto, 
tratando-se do ensaio em condições anaeróbias, são utilizados frascos com amostras de branco 
e amostras do efluente a ser analisado.  
Os frascos são alimentados com a mesma DQO inicial, sendo que os frascos de branco 
recebem soluções de glicose e os demais frascos recebem as amostras a serem avaliadas. 
Todos os frascos são inoculados com lodo anaeróbio. O monitoramento consiste na 
mensuração da DQO dissolvida (amostras filtradas com o intuito de evitar possíveis 
interferências dos sólidos suspensos) em intervalos de tempo regulares, até que este parâmetro 
seja constante (indicando o encerramento da atividade biológica). Após o fim do 
monitoramento dos frascos, procede-se ao cálculo da DQO inerte anaeróbia, conforme 
formulação apresentada nas Equações 1, 2 e 3 (GERMILI et al., 1991). 
A DQO residual de uma amostra (DQOresidual) é a soma da DQO inerte (DQOinerte) e 
dos produtos metabólicos residuais solúveis (DQOrs). Por definição, sabe-se que uma solução 
de glicose não possui DQO inerte. Desta maneira, a DQO inerte da amostra é calculada como 
a diferença entre a DQO residual da amostra (DQOresidual) e a DQO da solução de glicose no 
















2.1.3.2  Ensaio de biodegradabilidade anaeróbia 
 
Os processos anaeróbios de tratamento tipicamente apresentam maior sensibilidade às 
mudanças das condições ambientais e operacionais dos reatores, sendo por isso considerados 
mais instáveis que os processos aeróbios. Uma das alternativas para controlar os problemas 
intrínsecos aos sistemas anaeróbios é o emprego de uma caracterização mais detalhada do 
efluente antes, durante e após o tratamento, permitindo o entendimento de todo o processo. 
Isto posto, o ensaio de biodegradabilidade anaeróbia apresenta grande relevância por fornecer 
informações práticas sobre a eficiência do sistema de tratamento, sendo empregado para 
analisar a concentração de poluentes orgânicos que podem ser convertidos a CH4, bem como 
avaliar a eficiência e estimar a quantidade de poluentes orgânicos residuais do processo 
(SPEECE, 1996; BARKER et al., 1999). 
O ensaio de biodegradabilidade anaeróbia pode então ser definido como a fração 
máxima de matéria orgânica que será eliminada durante determinado período de tempo e 
condições operacionais, em comparação à fração teórica estequiometricamente convertida 
(FIELD et al., 1988; ROZZI; REMIGI, 2004). De modo geral, o ensaio de biodegradabilidade 
anaeróbia é baseado no monitoramento da formação de um ou mais produtos implicados no 
processo biológico de tratamento (produtos gasosos e depleção do substrato). Os métodos 
baseados no monitoramento de produtos gasosos são caracterizados por empregar simples 
aparatos experimentais, visando quantificar e qualificar o biogás produzido que se acumulou 
no meio em função da degradação do substrato avaliado. Como exemplo, pode-se destacar o 
teste denominado Potencial Bioquímico de CH4 (BMP – Biochemical Methane Potential), ou 
também conhecido como ensaio volumétrico de produção acumulada de CH4 (OWEN et al., 
1978; MULLER et al., 2004). Já os métodos baseados na depleção do substrato necessitam de 
análises como, por exemplo, a demanda química de oxigênio (DQO) e o carbono orgânico 







2.2 AMÔNIA NO LIXIVIADO DE ATERROS SANITÁRIOS 
 
2.2.1  Características gerais  
 
As formas mais comuns e relevantes de nitrogênio no lixiviado de aterros sanitários 
são a amônia, também chamada de nitrogênio amoniacal, e o nitrogênio orgânico. Outras 
formas de nitrogênio, como nitrito e nitrato, aparecem em menores concentrações no lixiviado 
devido ao ambiente anaeróbio das células do aterro sanitário (GIORDANO et al., 2002). Na 
Tabela 4 são apresentadas algumas formas de nitrogênio e suas respectivas definições. 
  
TABELA 4 – PRINCIPAIS FORMAS DE ESPÉCIES DE NITROGÊNIO 
Forma do Nitrogênio Abreviação Definição 
Amônia Livre NH3 NH3 (não ionizada) 
Íon Amônio NH4+ NH4+ (ionizada) 
Amônia Total ou Amônia AT NH3 + NH4+ 
Nitrito NO2- NO2- (forma oxidada) 
Nitrato NO3- NO3- (forma oxidada) 
Nitrogênio Orgânico Total NOT NH3 + NH4+ + NO2- + NO3- 
Nitrogênio Kjeldahl Total NTK Orgânico N + NH3 + NH4+ 
Nitrogênio Orgânico N Orgânico NTK - (NH3 + NH4+) 
Nitrogênio Total NT Orgânico N + NH3 + NH4+ + NO2- + NO3- 
FONTE: adaptado de METCALF & EDDY (2016).  
 
Grande parte da amônia presente no lixiviado é advinda do processo de degradação da 
matéria orgânica no aterro sanitário. Os principais compostos orgânicos nitrogenados que 
servem como fonte de amônia são as proteínas (SOUTO, 2009). Durante a degradação 
anaeróbia as proteínas sofrem o processo de hidrólise e, então, são transformadas em 
aminoácidos. Os aminoácidos, por sua vez, passam pelo processo desaminação, sendo então 
liberado para o meio o grupo amina na forma de amônia ionizada. Parte dessa amônia é então 
incorporada no crescimento celular dos microrganismos e o seu excesso permanece no meio 
líquido (PAINTER, 1970; BARNES; BLISS, 1983; FERNANDEZ; ENCINA, 2009). 
A amônia pode ser caracterizada por ser uma molécula polar de grande solubilidade 
em água. Desse modo, em uma solução aquosa como o lixiviado, a amônia pode existir tanto 
na forma de íon amônio (NH4+) quanto na forma de amônia livre ou gás amônia (NH3). A 
predominância de uma dessas formas está relacionada com o pH do meio, conforme 
apresentado na Figura 3, sendo que em níveis de pH básico há uma maior concentração de 
NH3. Já em níveis de pH ácido há uma maior concentração de NH4+ (METCALF & EDDY, 
2016). A reação estequiométrica entre NH4+ e NH3 está descrita nas Equações 4 e 5, 
apresentadas a seguir: 
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Aplicando a lei de ação de massas na Equação 5, onde o valor da constante de 
equilíbrio químico Ka é a resultante da relação dos produtos com os reagentes, pode-se chegar 
na seguinte reação de equilíbrio químico de ionização da amônia livre (Equação 6): 
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O valor do pH no ponto de equilíbrio químico da Equação 6 pode ser determinado por 
meio do logaritmo inverso da constante de equilíbrio Ka. É comum o emprego do termo pKa 
na literatura como sinônimo do valor do pH no ponto de equilíbrio químico. Desse modo, o 
pKa pode então ser entendido como o valor de pH onde 50% da concentração de amônia se 
encontra na forma ionizada (NH4+) e 50% se encontra na forma de amônia livre (NH3). Na 
Tabela 5 são apresentadas as variações das constantes de ionização da amônia livre, 
submetidas a diferentes temperaturas, e seus respectivos valores de pKa. 
 
TABELA 5 – VARIAÇÃO DAS CONSTANTES DE IONIZAÇÃO DA AMÔNIA LIVRE COM A 
TEMPERATURA 
Temperatura (ºC) Ka pKa 
0 8,29 x 10-11 10,09 
10 1,86 x 10-10 9,73 
20 3,97 x 10-10 9,40 
25 5,67 x 10-10 9,25 
35 1,13 x 10-9 8,95 
45 2,14 x 10-9 8,67 
FONTE: REIS; MENDONÇA (1997); SOUTO (2009).  
 
Adicionalmente, de acordo com Emerson et al. (1975), a porcentagem de NH3 em 
relação à amônia total no meio líquido pode ser determinada em função do pH e do pKa 
(Equação 7).  
 










FIGURA 3 – DISTRIBUIÇÃO DA AMÔNIA LIVRE (NH3) E DO ÍON AMÔNIO (NH4+) EM FUNÇÃO DO 
pH A 25ºC 
 
FONTE: METCALF & EDDY (2016). 
 
Para um mesmo valor de pH, a proporção de NH3 poderá ser maior quanto mais 
elevada for a temperatura do meio líquido (Figura 4). Supondo uma amostra de lixiviado com 
concentração de amônia de 1.800 mg.L-1, a 25ºC e um pH de 8,3, a concentração de NH3 será 
de aproximadamente 180 mg.L-1. Já a mesma amostra em um pH de 7 apresentará uma 
concentração de NH3 de 10 mg.L-1. De posse de tais dados pode-se afirmar que a toxicidade 
do lixiviado está diretamente relacionada com a concentração de amônia presente em sua 
composição. 
 
FIGURA 4 – PORCENTAGEM DA AMÔNIA LIVRE (NH3) EM RELAÇÃO À AMÔNIA TOTAL, EM 
FUNÇÃO DO pH E DA TEMPERATURA 
 
FONTE: METCALF & EDDY (2016). 
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2.2.2  Efeitos de toxicidade da amônia 
 
O lançamento de lixiviado contendo elevadas concentrações de amônia pode causar 
efeitos deletérios no corpo receptor, tais como a eutrofização, a diminuição de oxigênio 
dissolvido e a morte da biota aquática devido à toxicidade do meio. Já em casos onde o 
lixiviado é encaminhado a processos biológicos anaeróbios de tratamento, por exemplo, pode 
ocorrer a toxicidade ou a inibição completa dos microrganismos metanogênicos, 
comprometendo, significativamente, a qualidade do tratamento.  
 
2.2.2.1  Toxicidade em corpos d’água 
 
A toxicidade da amônia em corpos d’água se dá, principalmente, pela sua forma não 
ionizada (NH3). Isto se deve pelo fato que o NH3 é uma molécula neutra, tornando-a capaz de 
se difundir rapidamente através da membrana plasmática de organismos aquáticos. Já a forma 
ionizada da amônia (NH4+) é carregada positivamente, sendo o seu processo de absorção mais 
lento ou até mesmo inexistente (HILLABY; RANDALL, 1979; WETZEL, 1993; USEPA, 
1999; RANDALL; TSUI, 2002). O NH3 é aproximadamente 100 vezes mais tóxico que o NH4 
em espécies aquáticas, mesmo em baixas concentrações (SILVA; JARDIM, 2007). 
A elevada concentração de NH3 em corpos d’água pode culminar na morte de diversos 
organismos da biota. Os sintomas de intoxicação devido ao NH3 incluem hiperventilação, 
hiperexcitabilidade, convulsões, perda de equilíbrio, coma e morte. Tais sintomas são 
decorrentes do efeito da amônia livre no sistema nervoso central, diminuindo os níveis de 
adenosina trifosfato (ATP), e, consequentemente, prejudicando o armazenamento de energia 
para as atividades vitais básicas das células (TWITCHEN; EDDY, 1994; RUYET et al., 1998; 
MORAES et al., 2004). 
A determinação das concentrações letais de NH3 para os organismos aquáticos, bem 
como dos efeitos das intoxicações agudas, são indispensáveis para o estabelecimento de 
critérios de lançamento de lixiviado em corpos d’água. Desse modo, estudos de toxicidade são 
realizados com o intuito de se descobrir as concentrações letais e subletais da amônia livre. 
Efeitos letais consistem na morte do organismo submetido ao ensaio de toxicidade. Já o efeito 
subletal é entendido como a resposta do organismo sem que haja necessariamente sua morte. 
Efeitos subletais podem ser observados em alterações no metabolismo, mobilidade e 
crescimento nos organismos testes (ZAGATTO; BERTOLETTI, 2008; REIS, 2014).  
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Ensaios de toxicidade são realizados com base na resposta de organismos aquáticos à 
exposição de possíveis contaminantes. Diversos são os grupos de organismos utilizados para 
esses testes, conforme apresentado na Tabela 6. O critério de seleção do organismo a ser 
utilizado depende de vários fatores, dentre eles: simplicidade do teste, características dos 
organismos (habitat, sensibilidade e ciclo de vida), possível exigência legal e o objetivo do 
teste (RIZZO, 2011). 
 
TABELA 6 – EXEMPLOS DE ORGANISMOS UTILIZADOS NOS TESTES DE TOXICIDADE 
Tipo de organismo Exemplos (nome científico e nome usual) 
Microrganismos 
Pseudomonas fluorescens Bactéria gram-negativa 
Vibrio fischeri Bactéria marinha 
Spirillum sp Bactéria Espirilo 
Plantas e Algas 
Scenedesmus subspicatus Algas coloniais 
Dunaliella tertiolecta Alga de lagos salgados 
Lactuca sativa Semente de alface 
Invertebrados 
Daphnia magna Dáfnia 
Artemia salina Artêmia 
Paracentrotus lividius Ouriço do mar 
Peixes 
Danio rerio Peixe-zebra 
Astyanax altiparanae Lambari do rabo amarelo 
Piaractus mesopotamicus Pacu 
FONTE: FOTH (1999); ZAGATTO; BERTOLETTI (2008); REIS (2014). 
 
Estudos realizados por Martinez et al. (2006) de toxicidade aguda à amônia com 
peixes jovens de pacu, curimba e lambari do rabo amarelo, evidenciaram valores de 
concentração letal média (CL50 – é a concentração de determinada substância que causa um 
efeito agudo, letalidade ou imobilidade, a 50% dos organismos-teste), durante um período de 
24 horas, de 0,66 a 0,85 mgNH3.L-1. Arthur et al. (1987) avaliaram a toxicidade de NH3 
utilizando a truta arco-íris (Oncorhynchus mykiss). Os resultados apontaram valores de CL50 
variando de 0,068 a 0,62 mg.L-1, sendo então a truta considerada um dos organismos mais 
sensíveis à amônia livre. Por outro lado, em estudo realizado por Karasu Benli e Koksal 
(2005), a tilápia do Nilo (Oreochromis niloticus) apresentou valores de CL50, em média, igual 
a 7,4 mgNH3.L-1. Desse modo, a tilápia se mostrou umas das espécies mais tolerantes à 
amônia livre. 
Rodrigues (2007) avaliou a toxicidade do lixiviado bruto do aterro da Cachimba, 
localizado em Curitiba-PR, com concentração de NH3, em média, igual a 800 mg.L-1. Os 
organismos utilizados nos ensaios foram a Daphnia magna e Scenedesmus subspicatus. Os 
resultados indicaram um fator de toxicidade (FT) para a Daphnia magna igual a 32 e para a 
Scenedesmus subspicatus o FT encontrado foi de 64. Estes fatores destacam que com uma 
diluição do lixiviado bruto, em 32 vezes para a Dáfnia e 64 vezes para a alga, não haverá, 
então, a morte ou inibição do crescimento dos organismos ensaiados. 
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Além dos métodos já consagrados de ensaios de toxicidade em microcrustáceos, como 
a Daphnia magna, ou em peixes, como o Danio rerio, têm sido cada vez mais utilizados os 
chamados ensaios de fitotoxicidade. Por razões éticas e também de simplicidade de análise, os 
ensaios de fitotoxicidade utilizam vegetais superiores como organismos-teste, tais como: 
pepino, agrião, alface e soja (LABRE et al., 2008). Os vegetais superiores são sensíveis a 
substâncias tóxicas, como, por exemplo, o NH3, e podem então ser utilizados como 
bioindicadores. De modo geral, a fitotoxicidade pode ser determinada pela germinação das 
sementes, alongamento da raiz e crescimento da muda (VIEIRA, 2009). 
Dentre os vegetais mais empregados no ensaio de fitotoxicidade, destaca-se o emprego 
da semente de alface (Lactuca sativa) como organismo-teste de aplicação versátil, 
apresentando sensibilidade a uma diversidade de substâncias tóxicas. Embora não sendo um 
organismo representativo de um ecossistema aquático, a sua análise para efluentes sanitários e 
lixiviados de aterros sanitários proporciona informações relevantes, principalmente no que diz 
respeito sobre possíveis substâncias tóxicas presentes nas comunidades vegetais próximas de 
corpos d’água contaminados (SOBRERO; RONCO, 2004). A análise de fitotoxicidade com a 
Lactuca sativa é recomendada para bioensaios pela U.S. Environmental Protection Agency 
(EPA, 2014), a Food and Drug Administration (FDA, 2008) e pela Organization for 
Economic Cooperation and Development (OECD, 2003). 
O ensaio de fitotoxicidade com a Lactuca sativa é uma prova estática de toxicidade 
aguda (120 horas de exposição) em que se podem avaliar os efeitos tóxicos de efluentes 
sanitários e lixiviados de aterros sanitários. Tal ensaio consiste basicamente no 
acompanhamento da germinação da semente e no alongamento da radícula e do hipocotilo 
(Figura 4). Uma das grandes vantagens desse ensaio é a possibilidade da avaliação de 
concentrações baixas de substâncias tóxicas. Isto se deve, principalmente, pela observação da 
inibição do alongamento da radícula ou do hipocotilo, sendo estes constituintes da planta de 
alface muito sensíveis a efeitos tóxicos (DUTKA, 1989; SOBRERO; RONCO, 2004). 
Almeida et al. (2017) realizaram estudos de fitotoxicidade do lixiviado em sementes 
de Lactuca sativa. Para tanto, os autores avaliaram a CL50 de um lixiviado bruto 
(concentração de amônia total de 2.924 mg.L-1) e de um lixiviado submetido ao processo de 
adsorção (concentração de amônia total após processo de adsorção igual a 2.621 mg.L-1). Os 
resultados destacaram uma CL50 do lixiviado bruto até diluições de 6%, sendo que para o 
lixiviado pré-tratado a CL50 encontrada foi de 12% de diluição. Desse modo, os autores 
constataram que a toxicidade do lixiviado está diretamente relacionada com a concentração de 
amônia presente no meio. 
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Independente do tipo de organismo a ser utilizado, a análise de toxicidade é um 
parâmetro relevante no monitoramento ambiental de lixiviados de aterros sanitários. As 
análises físico-químicas tradicionais são limitadas e fornecem somente a natureza do 
poluente, não considerando muitas vezes os seus efeitos biológicos e tóxicos. Sendo assim, a 
avaliação da toxicidade em organismos-teste deve ser realizada por meio de ensaios simples, 
práticos, sensíveis e de bom custo-benefício, podendo, consequentemente, auxiliar a 
incorporação deste parâmetro nas exigências da legislação vigente (PARVEZ et al., 2006). 
 
FIGURA 4 – MORFOLOGIA DA SEMENTE E DA PLANTA DE ALFACE (LACTUCA SATIVA) 
 
FONTE: SOBRERO; RONCO (2004). 
 
2.2.2.2 Toxicidade em processos anaeróbios de tratamento 
 
O tratamento de lixiviados de aterros sanitários por processos biológicos anaeróbios 
tem demonstrado baixas eficiências de remoção de material orgânico. Isto se deve, 
geralmente, pela elevada concentração de amônia, tanto na forma ionizada quanto na forma 
livre, presente no lixiviado (ZHANG et al., 2011). Pequenas concentrações de amônia até são 
benéficas aos sistemas anaeróbios de tratamento, sendo utilizadas como fonte de nitrogênio e 
funcionando como tampão para as mudanças de pH (LIU; SUNG, 2002; METCALF & 
EDDY, 2016). 
Entretanto, elevadas concentrações de amônia podem causar severos distúrbios no 
processo anaeróbio de tratamento, diminuindo, consideravelmente, a atividade biológica dos 
microrganismos envolvidos. De acordo com vários trabalhos encontrados na literatura, 
concentrações de amônia total acima de 1.800 mg.L-1 podem diminuir em até 50% a produção 
de CH4 em reatores anaeróbios (ALBERTSON, 1961; MELBINGER; DONNELLON, 1971; 
KROEKER et al., 1979; KOSTER; LETTINGA, 1988; BHATTACHARYA; PARKIN, 1989; 
HENDRIKSEN; AHRING, 1991; BORJA et al., 1996; GUERRERO et al., 1997; 






1998; HANSEN et al., 1998; BUJOCZEK et al., 2000; SUNG; LIU, 2003; CHEN et al, 
2007). 
Estudos realizados por McCarty (1964) demonstraram que concentrações de NH3 
superiores a 30 mg.L-1 possuem efeito inibidor sobre às arqueas metanogênicas, já 
concentrações acima de 150 mg.L-1 são consideradas extremamente tóxicas a tais 
microrganismos. Na forma de NH4+ a concentração tóxica é da ordem de 3.000 mg.L-1. Na 
Tabela 7 são apresentados os efeitos das concentrações de amônia total nos processos 
anaeróbios. 
 
TABELA 7 – EFEITOS DA AMÔNIA TOTAL SOBRE OS PROCESSOS ANAERÓBIOS 
Concentração da amônia (mg.L-1) Efeito 
50 a 200 Benéfico para microrganismos anaeróbios 
200 a 1.000 Não tem efeito adverso 
1.500 a 3.000 Inibidor para pH entre 7,4 e 7,6 
Acima de 3.000 Completa inibição e tóxico para qualquer pH 
FONTE: adaptado de McCARTY (1964); HOBSON; SHAW (1976); ANGELIDAKI; AHRING (1993); SUNG; 
LIU (2003); PROCHÁZKA et al. (2012); CHERNICHARO (2016). 
 
Destaca-se que as concentrações limites de inibição e toxicidade da amônia podem 
variar consideravelmente dependendo das condições operacionais do processo anaeróbio. 
Parâmetros como pH e temperatura conseguem fazer com que tais concentrações aumentem 
ou diminuam. Além disso, a utilização de um inóculo aclimatado influencia diretamente no 
grau de inibição dos microrganismos anaeróbios (SUNG; LIU, 2003). Na Tabela 8 são 
apresentados diversos estudos de sistemas anaeróbios submetidos a diferentes concentrações 
de amônia.  
Kayhanian (1994) realizou pesquisas de degradação biológica do lixiviado em 
digestores anaeróbios aclimatados e obteve concentrações limites de inibição de amônia total, 
com pH igual a 7,0 e temperatura de 55ºC, próximas de 2.500 mg.L-1, sendo esse valor bem 
próximo daquele sugerido por Procházka et al. (2012). 
Estudos realizados por Varaldo et al. (1997) em um reator anaeróbio por batelada, 
tratando lixiviado de aterro sanitário, apresentou uma concentração de inibição do processo 
metanogênico de 2.800 mg.L-1 para a amônia total. O inóculo utilizado no experimento não 
havia sido previamente aclimatado. Cuetos et al. (2008) investigaram a toxicidade da amônia 
em reatores anaeróbios com agitação. O inóculo utilizado no sistema foi previamente 
aclimatado. As concentrações limites de inibição do processo anaeróbio para a amônia total e 
para o NH3, foram, respectivamente, iguais a 4.100 mg.L-1 e 337 mg.L-1. 
Calli et al. (2005) estudou a toxicidade de amônia total e NH3 em reatores UASB 
tratando esgoto sintético. O lodo utilizado como inóculo no reator já tinha sido previamente 
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aclimatado com elevadas concentrações de amônia. Com uma tempertura média igual 35ºC e 
um pH de 7,7, o processo de tratamento em questão apresentou uma concentração limite de 
inibição dos microrganismos metanogênicos de 800 mg.L-1 para a NH3 e 6.000 mg.L-1 para a 
amônia total. 
De acordo com Angenent et al. (2002) os sistemas anaeróbios que tratam efluentes 
sanitários com baixa presença de amônia podem ser adaptados com sucesso a maiores 
concentrações dessa substância. O aumento gradual da amônia no meio amplia os 
mecanismos de adaptação das células dos microrganismos envolvidos, principalmente, os das 
arqueas metanogênicas, sendo estas as mais sensíveis entre as populações microbianas 
(ANGELIDAKI; AHRING, 1993; CALLI et al., 2005). Uma das grandes dúvidas recorrentes 
do processo de adaptação dos microrganismos à amônia diz respeito se o mesmo é 
consequência da transição metabólica da população microbiana já existente ou do crescimento 
de novas culturas adaptadas às diferentes concentrações dessa substância. De qualquer forma, 
é necessário um tempo apropriado para a aclimatação das culturas, sendo que tal período de 
adaptação pode aumentar com os níveis de amônia. A adaptação adequada dos 
microrganismos pode levar dois meses ou até mais (RAJAGOPAL et al., 2013). 
Além das questões de aclimatação, outras medidas para mitigar os problemas da 
inibição do processo anaeróbio devido à amônia são o controle do pH e de temperatura. A 
instabilidade nos sistemas anaeróbios ocorre em maiores valores de pH e provoca uma taxa de 
conversão rápida de NH4+ em NH3. A quantidade crescente de NH3 no meio inibe os 
microganismos metanogênicos e resulta na acumulação de ácidos voláteis, o que leva à 
diminuição do pH e, consequentemente, a diminuição da concentração de NH3. A interação 
entre NH3, ácidos voláteis e pH pode levar ao chamado estado estacionário inibido, sendo 
esse caracterizado por ser uma condição em que o processo está funcionando de forma 
estável, porém, com um menor rendimento de produção de CH4 (ANGELIDAKI; AHRING, 
1993). Desse modo, o controle adequado do pH durante o processo anaeróbio pode reduzir a 
toxicidade de NH3 dos microrganismos (FERNANDES et al., 2012). 
Conforme já destacado, a temperatura pode influenciar diretamente na concentração 
de NH3 no meio líquido. O aumento da temperatura geralmente acelera a taxa metabólica dos 
microrganismos, mas também ocasiona uma maior concentração de NH3. Entretanto, estudos 
reportados na literatura identificaram que durante o processo anaeróbio de tratamento na faixa 
termófila (entre 45 a 70ºC) os microrganismos se mostraram mais resistentes às elevadas 
concentrações de NH3 do que na faixa mesófila (20 a 40ºC) (GALLERT; WINTER, 1997; 




TABELA 8 – RESUMO DOS TRABALHOS RELACIONADOS COM A INIBIÇÃO DOS PROCESSOS ANAERÓBIOS DEVIDO À AMÔNIA  
Tipo de substrato 







Limite para a inibição 
(mg.L-1) Referências 
Amônia total NH3 
Lodo de esgoto 
Reator por 
batelada 
SIM 30 7,2 > 5.000 - VELSEN (1979) 
Esterco de suíno 
Reator por 
batelada 
SIM 30 7,2 > 3.075 - VELSEN (1979) 
Esterco de gado CFRa NÃO 55 7,9 > 4.000 900 ANGELIDAKI; AHRING (1993) 
Esterco de gado CSTRb SIM 40 a 64 7,4 - > 700 ANGELIDAKI; AHRING (1994) 
Lixiviado de aterro 
sanitário 
Digestor SIM 55 7,0 2.500 - KAYHANIAN (1994) 
Esterco de gado UASB SIM 55 7,9 7.000 995 BORJA et al. (1996) 




NÃO 39 8,0 2.800 - VARALDO et al. (1997) 
Esterco de suíno CSTRb SIM 37 a 60 8,0 - 1.100 HANSEN et al. (1998) 
Solução sintética de 
leite 
CSTRb SIM 55 6,4 5.800 53 SUNG; LIU (2003) 
Esterco de suíno ASBRc SIM 10 7,9 4.400 62 MASSÉ et al. (2003) 
Esgoto sintético UASB SIM 35 7,7 6.000 800 CALLI et al. (2005) 
Esterco de gado + 
biomassa digerida 
CSTRb NÃO 55 7,6 > 10.000 1.200 NIELSEN; ANGELIDAKI (2008) 
Esterco de suíno CSTRb SIM 55 7,6 11.000 1.450 NAKAKUBO et al. (2008) 
Lixiviado de aterro 
sanitário 
CSTRb SIM 34 7,5 4.100 337 CUETOS et al. (2008) 
Esterco de frango 
Reator por 
batelada 
SIM 37 7,3 > 8.000 - ABOUELENIEN et al. (2009) 
Esterco de suíno 
Reator por 
batelada 
NÃO 35 8,0 800 435 FERNANDEZ; ENCINA (2009) 




NÃO 35 - - 215 EL HADJ et al. (2009) 
Lodo de esgoto 
Reator por 
batelada 
SIM 35 8,0 3.000 400 DUAN et al. (2012) 
aCFR - Continuously fed reactor (reator de alimentação contínua) 
bCSTR - Continuous stirred tank reactor (reator de agitação contínua) 




Os estudos aqui reportados de valores limites de inibição da etapa metanogênica, 
devido à presença de amônia, são de suma relevância para o entendimento da utilização de 
processos de pré-tratamento em lixiviados de aterros sanitários. Processos como o arraste de 
amônia, que será discutido no item seguinte, têm como objetivo realizar o arraste do NH3 do 
meio líquido para a atmosfera, diminuindo, assim, eventuais problemas de inibição nas etapas 
biológicas de tratamento do lixiviado. 
 
2.3 TRATAMENTO DE LIXIVIADOS DE ATERROS SANITÁRIOS 
 
A partir das informações até aqui destacadas, pode-se destacar que o lixiviado possui 
um elevado potencial poluidor de águas subterrâneas e superficiais. Conforme já mencionado, 
os principais efeitos danosos do lixiviado lançado em corpos hídricos estão associados à 
diminuição da concentração de oxigênio dissolvido, à toxicidade causada pela amônia e à 
eutrofização oriunda da elevada concentração de nitrogênio (KJELDSEN et al., 2002; 
FLECK, 2003; SÁ, 2008). Sendo assim, o tratamento do lixiviado é uma medida de proteção 
ambiental, de manutenção da estabilidade do aterro sanitário e também uma forma de garantir 
a qualidade de vida para a população (MORAVIA, 2007). 
O tratamento do lixiviado, sob o ponto de vista técnico, pode se dar por meio de 
processos físico-químicos ou biológicos, ou ainda uma de combinação de ambos (QUEIROZ 
et al., 2011). Processos mais modernos como ultrafiltração, nanofiltração e osmose reversa, 
têm sido amplamente utilizados em países da Europa (MORAIS, 2005). Na Figura 5 é 
apresentada uma sugestão do critério de seleção do tipo de tratamento do lixiviado. Tal 
critério é baseado tipicamente na relação DBO/DQO e na concentração de amônia presente no 
meio. 
Os processos biológicos são tipicamente utilizados para tratar um lixiviado com alta 
relação DBO/DQO. Ainda que apresentando baixos custos de implantação e operação, os 
processos biológicos carecem de melhorias no que diz respeito à remoção de amônia, metais 
pesados e compostos recalcitrantes (AMARAL et al., 2008). Tratando-se dos processos 
físico-químicos, estes têm sido empregados para o tratamento de um lixiviado mais 
estabilizado e com baixos índices de biodegradabilidade (MARTTINEN et al., 2002). Na 
Tabela 9 são apresentados os principais processos de tratamento utilizados para diferentes 
tipos de lixiviado, bem como, suas respectivas eficiências de remoção de matéria orgânica, 
nitrogênio e sólidos suspensos. 
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FIGURA 5 – ESQUEMA PARA SELEÇÃO DO TIPO DE TRATAMENTO DE LIXIVIADOS 
 
FONTE: adaptado de FORGIE (1988); KURNIAWAN et al. (2006); MORAVIA (2007). 
 
Diante de um cenário diversificado de tecnologias, o tratamento do lixiviado no Brasil 
é realizado, em sua grande maioria, em lagoas de estabilização. Esta tecnologia de tratamento 
apresenta geralmente um efluente com características inapropriadas para o lançamento em 
corpos hídricos (SANTOS, 2010). As dificuldades encontradas por diversos engenheiros e 
pesquisadores, para o estabelecimento de uma tecnologia de tratamento do lixiviado, talvez se 
deva ao fato de ser uma problemática relativamente nova para a engenharia sanitária no 
Brasil. Somente na década de 70 que os aterros sanitários começaram a realizar o processo de 
impermeabilização da base. Antes disso, o lixiviado transpassava por toda a base do aterro, 
contaminando o solo, as águas subterrâneas e superficiais (FLECK, 2003; POVINELLI; 
SOBRINHO, 2009).  
Objetivando uma melhora no cenário de tratamento de lixiviado no Brasil, diversos 
estudos têm sido realizados empregando processos físico-químicos à montante de sistemas 
biológicos de tratamento (QUEIROZ et al., 2011). Desse modo, os processos físico-químicos 
são caracterizados como um pré-tratamento, tendo como objetivos a redução de parte da 
matéria orgânica e de potenciais compostos recalcitrantes e/ou tóxicos aos processos 




TABELA 9 – PROCESSOS DE TRATAMENTO DO LIXIVIADO 
Processo 
Característica do lixiviado Remoção média (%) Resíduo  
final Biodegradável Intermediário Estabilizado DBO DQO NTK SST Turbidez 
Transferência do lixiviado 
Codisposição 
com esgoto 
Boa Razoável Baixa Depende da planta de tratamento 
Excesso de 
biomassa 
Recirculação Boa Razoável Baixa >90 60-80 - - - - 




Baixa Razoável Razoável - 40-60 <30 >80 >80 Lodo 
Precipitação 
química 
Baixa Razoável Baixa - <30 <30 35 >80 Lodo 
Adsorção Baixa Razoável  >80 70-90 - - 50-70 - 
Oxidação Baixa Razoável Razoável - 30-90 - - >80 Ozônio 
Arraste de 
amônia 
Baixa Razoável Razoável - <30 >80 - 30-40 
Mistura ar-
amônia 
Ultrafiltração Razoável - - - 50 70 >99 >99 Concentrado 
Nanofiltração Boa Boa Boa 80 60-80 70 >99 >99 Concentrado 
Osmose 
reversa 
Boa Boa Boa >90 >90 >90 >99 >99 Concentrado 
Biológico 
Aeróbio Boa Razoável Baixa >80 60-90 >80 70 - 
Excesso de 
biomassa 
Anaeróbio Boa Razoável Baixa >80 60-80 >80 70 - Biomassa 
Bio-reator por 
membrana 
Boa Razoável Razoável >80 >85 >80 >99 40-60 
Excesso de 
biomassa 
FONTE: adaptado de RENOU et al. (2008). 
 
Dentre os processos físico-químicos destacados na Tabela 9, o arraste de amônia tem 
apresentado os menores custos de instalação e operação. Adicionalmente, esse processo 
possui elevada eficiência de remoção de NH3, permitindo, dessa maneira, o possível 
tratamento biológico do lixiviado (SANTOS, 2010). 
Outra técnica muito utilizada no Brasil e no mundo é o tratamento combinado de 
lixiviado com esgoto sanitário. Essa técnica já foi considerada como uma das principais 
soluções envolvendo o tratamento de lixiviados de aterros sanitários. Isto se devia, 
principalmente, pela fácil manutenção e dos baixos custos operacionais. Entretanto, muitos 
pesquisadores começaram a questionar tal prática devido à presença de metais pesados e 
compostos orgânicos inibitórios presentes no lixiviado bruto, podendo reduzir as eficiências 
do tratamento e aumentar as cargas efluentes na ETE (RENOU et al., 2008). 
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Visando um maior aprofundamento das questões envolvendo os objetivos propostos 
no presente trabalho, foram revisados, então, com maior nível de detalhamento, os processos 
de arraste de amônia e de codisposição de lixiviado com esgoto sanitário. 
 
2.3.1  Arraste de amônia 
 
2.3.1.1  Conceito do processo 
 
O processo de arraste consiste na remoção da fase gasosa de um meio líquido de modo 
que os efeitos de arraste e difusividade molecular promovam a passagem do gás para a 
atmosfera. De modo geral, o processo de arraste se dá devido à elevação da superfície total de 
contato da fase líquida com o meio atmosférico circundante (FLECK, 2003). Também 
chamado de processo de dessorção, o arraste é amplamente utilizado nas indústrias químicas, 
petroquímicas, de alimentos e em sistemas de controle de poluição ambiental (LANGE; 
AMARAL, 2009). 
De acordo Metcalf & Eddy (2016) o processo de arraste pode ser caracterizado como 
um método físico de transferência de massa, onde um gás volátil pode ser facilmente 
desprendido de um líquido para a atmosfera. Isto posto, esse processo pode se dar por meio do 
emprego de difusores de ar ou outros mecanismos de aeração e agitação. Silva (2002) enfatiza 
que os fatores responsáveis pela eficiência de remoção de compostos voláteis no processo de 
arraste envolvem a área de contato gás-líquido, o emprego de mecanismos de arraste, a 
solubilidade da substância a ser removida na fase gasosa, a difusividade da substância no ar e 
no líquido, o pH, a temperatura ambiente de operação, a profundidade e a pressão tanto do 
meio líquido quanto da atmosfera acima do líquido. Na Figura 6 são apresentados os 
principais fatores inerentes ao processo de arraste ou volatilização de NH3 de um meio líquido 
para a atmosfera.  
A solubilidade de um gás em um líquido é regida pela Lei de Henry (Equação 8), na 
qual a solubilidade de um gás está diretamente relacionada à pressão parcial que o gás exerce 
sobre o líquido. 
 






Cs: concentração de saturação (g.m-3); 
P: pressão parcial do gás (Pa); 
KH: constante de Henry. A constante da Lei de Henry para NH3 é calculada em função da 
temperatura a partir da Equação 9 (DASGUPTA; DONG, 1986). 
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Em que:  
 
T: temperatura do meio (ºC). 
 
FIGURA 6 – FATORES QUE FAVORECEM O ARRASTE DE AMÔNIA PARA A ATMOSFERA 
 
Fonte: O autor (2018). 
 
A transferência de NH3 da fase líquida para a fase gasosa pode ser modelada 
matematicamente por meio do emprego da primeira lei de Fick (Equação 10), na qual postula 
que uma substância tende a difundir-se de um meio mais concentrado para um menos 
concentrado (PÖPEL, 1979). 
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> ? gradiente de transferência de massa (g.s-1); 
D: coeficiente de difusão molecular (m2.s-1); 
A: área da interface gás-líquido (m2); 
x: distância até a área interfacial A (m); 
@@A? gradiente de concentração (g.m-3.m-1). 
 
Considerando ainda que a concentração de NH3 na atmosfera é basicamente igual a 
zero, a taxa de transferência desse gás para atmosfera pode ser descrita conforme a Equação 
11 (ZIMMO et al., 2003). 
 




rdNH3: razão de dessorção de NH3 da fase líquida (mg.L-1.d-1); 
[NH3]: concentração de NH3 na fase líquida (mg.L-1); 
kl: coeficiente de transferência de massa (d-1).  
 
O valor do coeficiente de transferência de massa kl pode ser calculado segundo 
Stratton (1969), que determinou tal coeficiente em função da profundidade, temperatura e 
pressão do meio líquido (Equação 12). 
 




d: profundidade do líquido (m); 
T: temperatura do meio (ºC). 
 
A aplicação da Equação 12 para diversos valores de pH e profundidades em uma 






FIGURA 7 – TAXA DE DESSORÇÃO DE AMÔNIA EM FUNÇÃO DO pH E PROFUNDIDADE PARA 
UMA TEMPERATURA DE 25 °C SEM MECANISMOS DE AGITAÇÃO 
 
FONTE: ASSUNÇÃO (2009). 
 
2.3.1.2 Sistemas de arraste 
 
Segundo Renou et al. (2008), o arraste é o processo mais utilizado para eliminação de 
elevadas concentrações de amônia de lixiviados. Para a elevada eficiência no processo de 
arraste é de suma importância que a forma gasosa de amônia predomine no meio. Devido aos 
processos biológicos que ocorrem dentro das células do aterro, os lixiviados geralmente já 
possuem valores de pH alcalinos, facilitando o processo de arraste. Cabe destacar que o 
aumento do pH e da superfície de contato gás-líquido aumentam significativamente a 
eficiência do processo, porém implicam em maiores custos energéticos e de produtos 
químicos (SILVA, 2002). 
As obtenções de elevadas eficiências de remoção de amônia (> 90%) do lixiviado por 
meio do arraste são relatadas por diversos pesquisadores (CHEUNG et al., 1997; 
MARTTINEN et al., 2002; OZTURK et al., 2003; KARGI; PAMUKOGLU, 2004; LEITE et 
al., 2009; QUEIROZ et al., 2011). As principais vantagens intrínsecas ao processo de arraste 
são: o processo pode ser controlado de forma a obter taxas de remoção desejada, não 
apresenta sensibilidade às substâncias tóxicas e pode ser capaz de atingir padrões de descarte 
de amônia total em corpos receptores (EDEN, 2001; MOURA, 2008). 
Os sistemas de arraste podem ser divididos em dois grupos, sendo eles: sistemas nos 
quais a fase líquida é contínua, havendo dispersão da fase gasosa, e sistemas nos quais a fase 
gasosa é contínua, havendo a dispersão da fase líquida. Os sistemas em que a fase líquida é 
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contínua são chamados de tanques de arraste e os sistemas onde a fase gasosa é contínua 
recebem o nome de torres de arraste (SOUTO, 2009). Na Figura 8 são apresentados os 
exemplos de tanques e torres de arraste. 
 
FIGURA 8 – SISTEMAS DE ARRASTE: (A) TANQUES DE ARRASTE E (B) TORRES DE ARRASTE 
 
FONTE: adaptado de LEITE et al. (2009); SOUTO (2009). 
 
Os tanques de arraste consistem de reservatórios providos de aeradores (air stripping) 
ou agitadores, sendo esses responsáveis pelo aumento da superfície de contato gás-líquido. Já 
nas torres de arraste o aumento da superfície de contato é realizado por meio da utilização de 
uma corrente de ar, ou outro gás diferente daquele que se deseja remover, que passa através 
de um recheio, sendo então o líquido distribuído geralmente no sentido oposto da corrente de 
ar (LaGREGA et al., 2001). 
O processo de agitação realizado nos tanques de arraste é uma das operações mais 
antigas e comuns empregadas em indústrias. Por definição, a agitação é a operação de 
produzir movimentos ou fluxos, regulares ou não, no interior de um fluido (FOUST, 2001). 
Razuk (1992) afirma que a agitação consiste em produzir movimentos em um fluido por meio 
de dispositivos mecânicos chamados de impelidores. Tais impelidores são classificados 
basicamente em: impelidores de fluxo, impelidores rotativos rápidos e impelidores rotativos 
lentos. Os impelidores de fluxo são aqueles onde a própria turbulência do fluido propicia a 
agitação, como, por exemplo, na recirculação de bombas ou em misturadores estáticos. Os 
impelidores rotativos rápidos possuem grande velocidade angular, como, por exemplo, as 




angular, como, por exemplo, âncoras e helicoidais (METCALF & EDDY, 2016). Os 
principais tipos de impelidores estão destacados na Figura 9. 
Os impelidores de pás são amplamente utilizados para agitações de escoamento 
horizontal, suspensão de sólidos grosseiros, mistura e floculação. As pás geralmente possuem 
duas ou mais lâminas, podendo estas ser inclinadas ou não. Usualmente, os impelidores de 
pás trabalham com velocidades de rotação moderadas no centro dos tanques, fazendo com que 
o fluido possua um fluxo axial, ou seja, paralelo ao eixo do agitador (METCALF & EDDY, 
2016). Já os impelidores de hélices giram em altas rotações e produzem correntes 
longitudinais e tangenciais. São caracterizados pela elevada turbulência no fluido e 
favorecerem o arraste de gases do meio líquido. Os impelidores de hélices podem ser 
produzidos com mais de um conjunto de lâminas em um único eixo (McCABE, 2001). 
Tratando-se do impelidor turbina radial, ou também denominado turbina Rushton, este 
pode ser caracterizado pelo seu elevado grau de cisalhamento no fluido. É indicado, então, 
para processos de mistura rápida de fluxo radial, suspensão de sólidos e dispersão de gases. 
Por fim, os impelidores âncoras são empregados em fluidos viscosos, produzindo baixa 
turbulência e alto consumo de potência. O emprego desses impelidores favorece a transmissão 
de calor nas operações de aquecimento e, ainda, podem ser dotados de raspadores a fim de se 
evitar possíveis formações de depósitos de materiais nas paredes dos tanques (QUEIROZ, 
2009). Além dos impelidores, é comum em alguns tanques de arraste a utilização de chicanas 
para promover uma maior tensão de cisalhamento entre o impelidor e o fluido (RAZUK, 
1992).  
 
FIGURA 9 – TIPOS DE IMPELIDORES: (A) PÁS RETAS INCLINADAS; (B) HÉLICE NAVAL; 
(C) TURBINA RADIAL E (D) ÂNCORAS 
 
FONTE: adaptado de QUEIROZ (2009). 
 
2.3.1.3 Processo de alcalinização no arraste de amônia 
 
Conforme abordado nos itens anteriores, a eficiência do processo de arraste de amônia 
em tanques de arraste depende de diversos fatores físicos (forma do tanque, tipo de impelidor, 
(A) (B) (C) (D) 
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grau de agitação, entre outros). Além desses, condições químicas também podem favorecer o 
maior arraste de amônia, como, por exemplo, a adição de alcalinizantes no lixiviado.  
Para a elevação do pH normalmente são adicionados no lixiviado cal hidratada 
(CaO2H2) ou soda cáustica (NaOH). De acordo com USEPA (1975) e Qasim e Chiang (1994), 
para uma elevada eficiência de remoção de amônia do lixiviado, o pH do meio deveria ser 
elevado para valores superiores a 10. Entretanto, estudos mais recentes demonstraram que 
uma vez rompido o efeito de tamponamento da amônia (pH próximo de 9,25), o pH do meio 
tende a subir rapidamente e naturalmente, removendo maiores parcelas de NH3 do sistema 
(SOUTO, 2009). Além disso, para valores de pH acima de 10, a eficiência de remoção de 
amônia passa a ser influenciada, principalmente, pelas características do tanque de arraste e 
também pela temperatura (COSTA, 2003). 
O controle da dosagem de alcalinizante no lixiviado é imprescindível para que os 
custos intrínsecos ao processo de elevação do pH não tornem tal técnica desvantajosa. Um dos 
fatores que mais dificultam o controle da dosagem de alcalinizante é a elevada concentração 
de alcalinidade no lixiviado. Desse modo, Metcalf & Eddy (2016) afirmam que não é possível 
calcular antecipadamente o consumo de alcalinizante, sendo que a dosagem necessária deve 
ser determinada de modo experimental durante a operação. 
Estudos realizados por Collivignarelli et al. (1998), em torres de arraste, identificaram 
que a eficiência de remoção de amônia do lixiviado, em temperatura ambiente e pH de 8,5, foi 
da ordem de 14%. Com a adição de alcalinizante até valores de pH próximos de 10,5, a 
eficiência de remoção de amônia do lixiviado subiu para 46%. Adicionalmente, foi também 
realizado o aumento do pH para 12, atingindo uma eficiência média de remoção de 50%. 
Segundo os autores, a eficiência de 50% encontrada não foi significativa em comparação ao 
aumento do consumo de alcalinizante (30% maior). De posse de tais dados, os autores então 
realizaram o estudo de remoção de amônia sem a adição de alcalinizantes, e, então, 
observaram que durante os ensaios o pH do lixiviado que inicialmente era próximo de 8 
atingiu valores finais superiores a 9,2.  
De acordo com Cardillo (2004) o aumento natural do pH em tanques de arraste pode 
ser explicado pela alcalinidade presente no lixiviado ser predominantemente bicarbonácea, e, 
também, de que a amônia está quase toda fixada na forma de carbonatos e bicarbonatos. A 
partir dessas constatações é possível inferir que o CO2 também é arrastado para fora do 
sistema durante o processo de arraste de amônia, conforme apresentado na Equação 13. O 
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arraste de CO2 proporciona o aumento do pH no meio, contribuindo, consequentemente, para 
maiores valores de remoção de NH3. 
 
                   )  EF  )EF  DE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Cardillo (2004) ainda realizou testes para avaliar as taxas de remoção de NH3 e CO2 
durante o processo de arraste. Os resultados evidenciaram maiores taxas de remoção de CO2 
do que NH3, sendo tais dados coerentes levando em consideração as diferentes constantes de 
Henry dos dois gases (1,43.105 Pa para CO2 e 0,75.105 Pa para NH3), a 20°C, indicando que o 
arraste do CO2 ocorre mais rápido que o arraste de NH3. 
 
2.3.1.4 Estudos do processo de arraste de amônia presente no lixiviado 
 
O processo de arraste de amônia por tanques de arraste (agitação ou aeração) é 
caracterizado por conciliar eficácia e baixo custo, sendo então sugerido como alternativa 
eficaz na remoção de amônia de lixiviados de aterros sanitários (MARTTINEN et al., 2002; 
OZTURK, 2003; RENOU et al., 2008; SOUTO, 2009). Na Tabela 10 são apresentados os 
principais estudos referentes ao processo de arraste de amônia de lixiviados de aterros 
sanitários. 
Cheung et al. (1997) avaliaram a eficiência do processo de air stripping em recipientes 
de PVC de 3 L contendo lixiviado com concentração de amônia total de 556 mg.L-1. O pH do 
lixiviado foi corrigido para 12 e a vazão de ar imposta no sistema foi de 300 L.h-1. Após 24 
horas de operação, os autores constataram uma eficiência de remoção de amônia de 93%. 
Marttinen et al. (2002) também avaliaram o processo de air stripping do lixiviado com 
concentração de amônia total de 150 mg.L-1. A vazão de ar utilizada no ensaio foi de 10 L.h-1. 
Os autores fizeram a avaliação do processo com o pH natural do lixiviado e com o pH 
corrigido para 11. Os estudos foram realizados em tubo de PVC de 1 L à 20 ºC. Após 24 
horas, os resultados apontaram uma eficiência de remoção de amônia de 89% para o lixiviado 
alcalinizado e de 44% para o lixiviado com o pH natural. Ainda, no ensaio sem adição de 
alcalinizante, foi identificado que o pH aumentou de 7,3 para 9,2.  
Os estudos realizados por Ozturk et al. (2003) avaliaram o processo de arraste de 
amônia do lixiviado (concentração de amônia total de 1.025 mg.L-1) por meio de dois 




de ar igual a 456 L.h-1. O segundo método empregado foi a utilização de um agitador 
magnético com baixa velocidade de rotação. Os autores utilizaram copos de béquer de 1 L 
para os ensaios. O arraste foi realizado com o pH do lixiviado ajustado para 10, 11 e 12, em 
ambos os métodos. O resultado do ensaio de arraste com aeração para o pH corrigido para 12 
apresentou uma eficiência de remoção de amônia de 85% após 24 horas de operação. Nos 
béqueres com pH de 10 e 11 a remoção foi de apenas 20% para o mesmo período. Para o 
ensaio de arraste com agitação magnética a eficiência de remoção de amônia, para o pH de 
12, foi igual a 95%. 
Campos et al. (2007) alcançaram eficiências de remoção de amônia de 96% do 
lixiviado após 7 horas de operação. Os ensaios foram conduzidos em recipientes de 2 L, com 
aeradores de aquário a uma temperatura de 65ºC, sem correção de pH. Durante o 
experimento, observou-se a elevação natural do pH de 7,8 para 9,1. Os autores realizaram 
outro ensaio de arraste para um pH corrigido a 11, nas mesmas condições citadas 
anteriormente. A eficiência de remoção de amônia encontrada quando adicionado 
alcalinizante foi de 87%. Dessa forma, os resultados apontaram que a alcalinização não é 
necessária para ensaios de arraste com temperaturas elevadas.  
Moravia (2007) realizou ensaios de arraste, com aeração e com equipamento jar-test 
(agitação mecânica), em lixiviado com concentração de amônia total de 1.195 mg.L-1. Foram 
avaliadas também durante o processo de arraste as eficiências de remoção de amônia para o 
pH natural e corrigido para 11,5. Após 48 horas de análise o autor não constatou diferença 
significativa entre os ensaios de aeração e agitação mecânica. Porém, para os tratamentos com 
pH corrigido a eficiência média de remoção de amônia foi de 98%, enquanto para o pH 
natural foi de 78%. 
Silva et al. (2007) estudaram a remoção de amônia do lixiviado em um recipiente de 
15 L mantido sob agitação mecânica constante. Os resultados do processo de arraste 
apresentaram uma eficiência de remoção de amônia de 80% após 20 dias de operação. Os 
autores ainda constataram que não houve variação do pH durante o ensaio.  
Hossaka (2008) efetuou o arraste de amônia do lixiviado, em tanque de PVC de 250 L, 
com vazão de ar igual a 1.600 L.h-1. A concentração de amônia total no lixiviado era, em 
média, igual a 1.044 mg.L-1. Após 11 dias de operação, o autor relatou uma eficiência de 
remoção de 45%. O pH do lixiviado apresentou leve variação, aumentando de 8,0 para 8,5. 
Estudos realizados por Queiroz et al. (2011) para avaliação de arraste de amônia do 
lixiviado, obtiveram eficiências de remoção de aproximadamente 20% após 15 dias de 
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operação. Foi utilizado no ensaio um agitador mecânico de pás retas. O gradiente de 
velocidade aplicado foi igual a 340 s-1. O pH do lixiviado aumentou durante o ensaio de 8,0 
para 8,8. A concentração inicial de amônia presente no lixiviado era de 2.183 mg.L-1.  
 
TABELA 10 – RESUMO DOS TRABALHOS RELACIONADOS COM O PROCESSO DE ARRASTE DE 





de amônia (mg.L-1) 
Eficiência do 
processo (%) 
Informações adicionais do ensaio 




Ensaios realizados durante 24 horas em 
recipientes de 3 L, com pH corrigido para 12 
e vazão de ar igual a 300 L.h-1 





Ensaios realizados durante 24 horas em 
recipientes de 1 L, a 20 ºC, com pH 
corrigido para 11 e vazão de ar igual  




Ensaios realizados durante 24 horas em 
recipientes de 1 L, a 20 ºC, sem correção do 
pH e vazão de ar igual a 10 L.h-1 





Ensaios realizados durante 24 horas em 
recipientes de 1 L, com correção do pH para 




Ensaios realizados durante 24 horas em 
recipientes de 1 L, com correção do pH para 
12, utilizando agitação magnética 





Ensaios realizados durante 7 horas em 
recipientes de 2 L, com temperatura ajustada 
para 65 ºC, sem correção do pH do lixiviado 




Ensaios realizados durante 7 horas em 
recipientes de 2 L, com temperatura ajustada 
para 65 ºC, com correção do pH do lixiviado 






Ensaios realizados durante 48 horas em 
recipientes de 1 L, com correção do pH para 
11,5 (vazão de ar não informada) 
83 
Ensaios realizados durante 48 horas em 
recipientes de 1 L, sem correção do pH 




Ensaios realizados durante 48 horas em 
recipientes de 1 L, com correção do pH para 
11,5, utilizando agitação em jar-test com 
velocidade de 220 RPM (G  340 s-1) 
73 
Ensaios realizados durante 48 horas em 
recipientes de 1 L, sem correção do pH, 
utilizando agitação em jar-test com 
velocidade de 220 RPM (G  340 s-1) 




Ensaios realizados durante 20 dias em 
tanque de PVC de 15 L, sem correção do pH 





Ensaios realizados durante 11 dias em um 
recipiente de 250 L, sem correção do pH e 
vazão de ar igual a 1.600 L.h-1 




Ensaios realizados durante 15 dias em um 
recipiente de 20 L, sem correção do pH, 
utilizando agitadores de  
pás retas com G = 340 s-1  
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Os resultados dos diversos estudos aqui apresentados comprovam que o processo de 
arraste de amônia é uma alternativa viável para ser utilizada como pré-tratamento de 
lixiviados de aterros sanitários. Tanto a agitação mecânica quanto a aeração apresentaram 
elevadas eficiências de remoção de amônia. Constatou-se também que na maioria dos estudos 
o pH do lixiviado aumentou naturalmente, propiciando maiores níveis de arraste. Cabe 
destacar, porém, que ainda existem divergências quanto às melhores condições operacionais 
desses sistemas, principalmente, nos quesitos adição de alcalinizantes, temperatura do 
processo e vazão de ar e/ou gradiente de velocidade. Estudos realizados por Magalhães 
(2014), em torres de arraste com vazão de tratamento de 20 m3.h-1, indicaram que cerca de 
25% dos custos do processo são inerentes à alcalinização do lixiviado (pH de 8 para 10,5), 
outros 25% relativos aos custos de energia elétrica, 8% devido à mão de obra necessária e 
42% referentes aos equipamentos instalados. Ainda de acordo com o autor, o custo do total do 
pré-tratamento avaliado foi de R$ 9,87 por m3 de lixiviado tratado. 
 
2.3.1.5 Mitigação dos problemas ambientais oriundos do processo de arraste de amônia 
 
Devido ao processo de arraste de amônia o meio atmosférico passa então a receber 
elevadas concentrações de NH3. Nos casos em que se verifiquem potenciais problemas de 
saúde humana e ambiental, como, por exemplo, a eutrofização de mananciais por amônia 
atmosférica, deve-se, então, realizar o tratamento ou recuperação desse gás (LAGREGA et 
al., 2001; COSTA, 2003). 
De acordo com a USEPA (1995) uma das soluções técnicas mais bem-sucedidas para 
o controle de emissões gasosas de amônia é o emprego de lavadores de gases. O mecanismo 
de funcionamento dessa tecnologia consiste na absorção química da amônia em um meio 
líquido no qual ela é solúvel. Os sistemas de lavadores de gases mais empregados são aqueles 
dotados de torres recheadas com fluxo em contracorrente (wet packed tower scrubbers), 
utilizando a água como absorvente. Estudos realizados pela própria USEPA (1995) obtiveram 
valores de eficiência de 99% quando a água foi utilizada no processo.  
Outra tecnologia muito difundida na literatura é o processo de adsorção da amônia 
gasosa. Para tanto, são utilizados filtros com recheios adsortivos, como, por exemplo, o 
carvão ativado e a zeólita. De acordo com Costa (2003), o emprego de carvão ativado no 
tratamento de gás é economicamente viável e eficiente se comparado com outras técnicas. 
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Além dos materiais citados anteriormente, é também comum a realização do processo de 
adsorção em solos, alcançando eficiências de até 99% (USEPA, 1995).  
Independente do processo aplicado ao tratamento da amônia gasosa, esta pode ser 
recuperada e utilizada na produção de fertilizantes nitrogenados, como, por exemplo, a ureia, 
o ácido nítrico, o nitrato de amônio e o sulfato de amônio (MOURA, 2008). Destaca-se, 
todavia, que a prática de recuperação de amônia tende a encarecer o processo de arraste. 
Conforme já destacado no item 2.3.1.4, Magalhães (2014) obteve custos de R$ 9,87 por m3 de 
lixiviado pré-tratado em torres de arraste com etapa de alcalinização. Quando implantado em 
conjunto com um sistema de recuperação de amônia por absorção, o custo do pré-tratamento 
elevou-se para valores próximos de R$ 13,00 por m3 (aumento de 30%). 
 
2.3.2 Codisposição do lixiviado com esgoto sanitário 
 
A codisposição ou o tratamento combinado do lixiviado com esgoto sanitário em 
ETEs tem sido elencada por muitos pesquisadores como uma alternativa eficaz para 
minimização dos efeitos deletérios do lixiviado no meio ambiente (ALBUQUERQUE, 2012). 
Entretanto, cabe destacar que ainda há questionamentos em relação às interferências que o 
lixiviado pode ocasionar nos processos de tratamento em uma ETE, principalmente nos 
biológicos (GOMES, 2009).  
Levantamentos realizados pela USEPA (2000) identificaram que no ano 2000 cerca de 
800 aterros norte americanos de resíduos não perigosos encaminhavam o lixiviado para os 
sistemas de tratamento de esgoto (cabe destacar que grande parte das ETEs nos Estados 
Unidos possuem sistemas aeróbios de tratamento). Tratando-se do Brasil, esse número não é 
tão expressivo, porém, constata-se que são vários os aterros que realizam o tratamento 
conjugado do lixiviado com esgoto sanitário, a saber: Bandeirantes, São João, Vila Albertina 
e Santo Amaro, estes em São Paulo (SP), da Extrema, em Porto Alegre (RS), Salvaterra, em 
Juiz de Fora (MG), CTR-BR040, em Belo Horizonte (MG), e o aterro do Morro do Céu, em 
Niterói (RJ) (FACCHIN et al., 2000; FERREIRA et al., 2005; PAGANINI et al., 2003; 
MANNARINO et al., 2011). 
Além das questões de proporções de misturas adequadas, outras informações devem 
ser levantadas e aprofundadas para a correta gestão do lixiviado em uma ETE. De acordo com 
Mannarino et al. (2011), os seguintes requisitos são obrigatórios para a realização da prática 
de codisposição: viabilidade do transporte do lixiviado até a estação (muitas vezes o aterro 
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sanitário pode estar a vários quilômetros de distância da ETE, inviabilizando financeiramente 
o transporte); capacidade física ou estrutural da ETE em receber o lixiviado (o lixiviado 
deverá ser acondicionado na ETE e receber os tratamentos necessários, como, por exemplo, o 
processo de arraste de amônia); aceitação ou compatibilidade do processo de tratamento da 
ETE para receber cargas de lixiviado (processos anaeróbios de tratamento, por exemplo, são 
sensíveis às elevadas concentrações de amônia, podendo, dessa forma, haver a inibição da 
etapa metanogênica) e adequação do provável aumento da produção de lodo (o lixiviado mais 
novo, por exemplo, possui elevada carga orgânica se comparado com o esgoto, favorecendo, 
assim, o aumento da produção de lodo no sistema).  
Segundo Oliveira et al. (2008), diversas dúvidas ainda existem no meio acadêmico 
sobre o real tratamento do lixiviado quando disposto junto com esgoto sanitário. 
Considerando que os volumes admissíveis de lixiviado em relação ao esgoto são pequenos, a 
prática de codisposição vem sendo encarada como um processo de diluição e não de 
tratamento (CAMPOS, 2014). Independente disso, a adição de lixiviado em uma ETE sem as 
devidas análises e estudos complementares, pode aumentar significativamente a carga 
orgânica aplicada no sistema. Além disso, como já visto no item 2.2, o lixiviado possui 
elevadas concentrações de amônia, que podem ser tóxicas aos microrganismos envolvidos nas 
etapas de tratamento biológicas da ETE (STEGMANN et al., 2005). 
De acordo com Campos (2014), outros problemas além do aumento da carga orgânica 
e da concentração elevada de amônia podem ser identificados no processo de codisposição, 
como, por exemplo: a redução da sedimentabilidade de flocos (em sistemas de lodos 
ativados); a dificuldade na dosagem de produtos químicos; o surgimento de escuma e 
problemas com cor e corrosão; o possível aumento das concentrações de metal no lodo (esse 
fator pode eventualmente prejudicar a prática de disponibilização agrícola do lodo); e o 
aumento da produção de lodo e da demanda de produtos químicos. 
Os estudos de tratamento combinado de lixiviado com esgoto sanitário levam a 
aplicação de variadas relações volumétricas, dependendo essas diretamente da idade do 
lixiviado, da concentração dos componentes de difícil degradação, da concentração de amônia 
e da presença de metais pesados. Todavia, os valores das relações sempre se apresentam 
abaixo de 20%. Relações próximas de 10% geralmente denotam eficiências medianas de 
remoção de DQO em tratamentos biológicos (entre 40 a 50%). Há ainda estudos mais 
conservadores onde o limite da relação volumétrica entre lixiviado e esgoto não pode 
ultrapassar 2% (McBEAN et al., 1995; SANTOS, 2009; TORRES et al., 2009). Cabe destacar 
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ainda, que dependendo do sistema de tratamento empregado na ETE, o lixiviado deverá ser 
pré-tratado para diminuição de possíveis concentrações inibitórias ou tóxicas (como, por 
exemplo, o emprego do processo de arraste de amônia). 
Tratando-se especificamente da codisposição em sistemas anaeróbios de tratamento, 
relações volumétricas acima de 10% têm apresentado eficiências de remoção de matéria 
orgânica inferiores a 50% (FUYEO et al., 2003; BARBA et al., 2008; SANTOS, 2009; 
RAMOS, 2009; FERREIRA et al., 2009). Na Tabela 11 são apresentados os principais 
estudos referentes ao processo de codisposição de lixiviado em ETEs com sistemas 
anaeróbios de tratamento. 
 
TABELA 11 – RESUMO DOS TRABALHOS RELACIONADOS COM A CODISPOSIÇÃO DE LIXIVIADO 
EM SISTEMAS ANAERÓBIOS DE TRATAMENTO 









Os ensaios foram realizados em 
escala piloto. O reator UASB 
possuía um volume de 600 L e uma 
vazão de 1.444 L.d-1. O reator 
operou por um período de 170 dias 
com carga orgânica volumétrica 
 variando de 2,3 a 4,6 kg.m-3.d-1.  
As relações de mistura 
lixiviado/esgoto utilizadas foram de 
1, 5 e 15%.  
A DQO média do lixiviado foi de 
1.320 mg.L-1. 
Os resultados apontaram, para 
todas as relações de mistura 
utilizadas, que a alcalinidade a 
bicarbonato manteve o sistema 
tamponado, mantendo o pH 
próximo de 7. A eficiência de 
remoção de DQO para a relação de 
mistura igual a 1% foi de 70%. Já 
para as relações de 5 e 15%, a 
eficiência de remoção de DQO foi 
igual a 73%. 
Fuyeo et al. (2002) 
Avaliação da 
degradação anaeróbia 
do esgoto sanitário 
combinado com 
lixiviado de aterro 
sanitário 
Os ensaios foram realizados em 
laboratório com frascos de 500 mL. 
As relações de mistura 
lixiviado/esgoto utilizadas foram de 
30, 50 e 70%.  
O lodo inoculado 
 nos frascos foi aclimatado com 
lixiviado e esgoto.  
Os frascos foram  
mantidos a uma temperatura 
constante de 37ºC.  
A DQO média do lixiviado foi igual 
a 3.729 mg.L-1e a concentração de 
amônia igual a 1.850 mg.L-1.  
Os resultados da degradação 
anaeróbia obtidos nos frascos 
evidenciaram que para a 
concentração de 30% de mistura 
lixiviado/esgoto, a eficiência de 
remoção de DQO foi igual a 72%, 
já para a relação de 50%, a 
eficiência de remoção encontrada 
foi de 65% e, por fim, para a 
concentração de 70%, a eficiência 
de remoção de DQO foi igual a 
60%. 
Fuyeo et al. (2003) 
Cinética do 
tratamento anaeróbio 
em reatores UASB de 
lixiviado combinado 
com esgoto sanitário 
Os ensaios foram realizados em 
escala piloto em reator UASB de 
100 L. Foi utilizado lodo 
previamente aclimatado com 
mistura de lixiviado/esgoto.  
As relações de mistura 
lixiviado/esgoto utilizadas foram de 
30, 50 e 70%.  
Por fim, a DQO média do lixiviado 
foi igual a 4.500 mg.L-1e a 
concentração de amônia igual a 
2.500 mg.L-1. 
Os resultados apontaram que a 
eficiência de remoção de DQO, 
para uma relação de mistura 
lixiviado/esgoto igual a 30%, foi 
de 60%. Para uma relação de 
mistura de 50%, a eficiência de 
remoção de DQO foi igual a 40%. 
Por fim, para a relação de 70%, a 
eficiência obtida foi de 50%.  
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TABELA 11 – CONTINUAÇÃO 
Referências Pesquisa Experimento Conclusão 
Barba et al. (2008) 
Ensaio de 
biodegradabilidade 
anaeróbia da mistura 
lixiviado/esgoto 
Os ensaios foram realizados em 
laboratório com frascos de 1 L. O 
ensaio de biodegradabilidade 
anaeróbia foi monitorado por um 
período de 30 dias por meio do 
volume acumulado de metano 
produzido. A DQO do lixiviado em 
estudo foi igual a 6.267 mg.L-1. As 
relações de misturas utilizadas 
foram de 10, 20, 30 e 100%.  
A eficiência de remoção de DQO 
para a relação de mistura igual a 
10% foi de 62%. Já para a relação 
de 20%, a eficiência de remoção de 
DQO foi de 37%. Para a relação de 
30%, a eficiência desse parâmetro 
foi de 28%. Por fim, para o 
tratamento puro do lixiviado, a 
eficiência de remoção de DQO foi 






Os ensaios foram realizados em 
escala piloto. O reator UASB 
utilizado possuía volume de 33 L e 
operou com um TDH de 8 horas. As 
relações de mistura lixiviado/esgoto 
utilizadas foram de 1 a 10%. A 
DQO média do lixiviado empregado 
nos ensaios foi de 12.768 mg.L-1 e 
concentração de amônia igual a 
1.747 mg.L-1. 
Os resultados apontaram que até 
2,5% de mistura lixiviado/esgoto 
não ocorreram efeitos adversos 
significativos na eficiência do 
reator UASB. Na faixa entre 2,5 a 
5%, os efeitos tornaram-se 
significativos, e acima de  
10% a alternativa de mistura foi 







Os ensaios foram realizados em 
escala de bancada com reator UASB 
de 6 L de volume útil. O TDH 
utilizado no ensaio foi de 8 horas. A 
relação de mistura lixiviado/esgoto 
utilizada foi de 5%. A DQO média 
da mistura foi de 982 mg.L-1 e 
concentração de amônia igual a  
111 mg.L-1. 
Os resultados destacaram a 
necessidade de pós-tratamento do 
efluente do UASB. A eficiência 
média de remoção de DQO obtida 
no ensaio de foi de 70%.  
Destaca-se a baixa concentração de 
amônia presente no  




lixiviado com esgoto 
sanitário em reator 
UASB 
Os ensaios foram realizados em 
escala piloto. O reator utilizado 
possuía um volume total de 41,5 L  
e foi operado com um TDH de 12 
horas. As relações de misturas 
utilizadas foram de 3 e 10%. A 
DQO média do lixiviado  
empregado foi de 2.100 mg.L-1. 
Adicionalmente, foi realizado o 
arraste de amônia até a sua total 
remoção. 
Os resultados destacaram a 
importância do processo de arraste 
para a mistura de lixiviado e esgoto 
sanitário. As eficiências de 
remoção DQO e SST, para a 
relação de mistura igual a 3%, 
foram de 59,4% e 92,7%, 
respectivamente. Já para a relação 
de mistura igual a 10%, as 
eficiências de remoção de  
DQO e SST foram de 44% e 
85,4%, respectivamente. 





tratando misturas de 
lixiviado e esgoto. 
Os ensaios foram realizados em dois 
reatores UASB com TDH de 12 
horas. As relações de mistura 
lixiviado/esgoto foram de 1% 
(UASB1) e de 10% (UASB2).  
O lixiviado submetido ao UASB2 
sofreu processo de arraste para 
diminuição da concentração de 
amônia. As características das 
misturas utilizadas para a 
alimentação dos reatores foram: 
DQO de 588 mg.L-1 e amônia total 
de 82 mg.L-1 para o UASB1;  
DQO de 1.039 mg.L-1 e amônia de  
68 mg.L-1 para o UASB2. 
O processo de arraste, utilizado no 
lixiviado para a alimentação do 
reator UASB2, removeu 98% da 
concentração de amônia. A 
remoção de DQO no UASB1 foi, e 
média, igual a 55%. Já para o 
reator UASB2 a eficiência de 
remoção de DQO foi de 45%. Em 
ambos os reatores, os resultados do 
processo de monitoramento 
apontaram elevadas concentrações 
de material carbonáceo e de 
amônia presente nos efluentes 
gerados. 
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TABELA 11 – CONTINUAÇÃO 
Referências Pesquisa Experimento Conclusão 
Silva; Leite (2014) 
Processo de 
tratamento conjugado 
de lixiviado de aterro 
sanitário e esgoto 
sanitário em reator 
UASB seguido de 
filtro aeróbio 
percolador 
Os ensaios foram realizados em 
escala piloto em um reator UASB 
de 45 L. O TDH utilizado foi 7,5 
horas. A relação de mistura 
lixiviado/esgoto utilizada foi de 1%. 
A DBO da mistura empregada nos 
ensaios foi de 265 mg.L-1 e 
concentração de amônia igual a  
75 mg.L-1.   
Os resultados obtidos com a 
utilização do reator UASB, 
seguido de filtro aeróbio 
percolador, para tratar a mistura de 
lixiviado/esgoto, apresentaram 
uma eficiência de remoção de 
DQO que variou de 60 a 76%.  
Baettker et al. (2016) 
Avaliação da 
biodegradabilidade 
anaeróbia de lixiviado 
de aterro sanitário 
combinado com 
esgoto sanitário 
Os ensaios foram realizados em 
laboratório em frascos de 1 L. A 
metodologia utilizada foi 
semelhante ao ensaio de atividade 
metanogênica específica. As 
relações de mistura lixiviado/esgoto 
utilizadas foram de 1, 3 e 6%. A 
DQO média do lixiviado foi igual a 
4.659 mg.L-1 e a concentração de 
amônia igual a 3.000 mg.L-1. 
Os resultados obtidos com o ensaio 
de biodegradabilidade 
evidenciaram certo grau de 
inibição dos microrganismos 
metanogênicos com mistura 
lixiviado/esgoto de 6%. A 
eficiência de remoção de DQO 
para tal relação foi inferior a 30%, 
e para as relações de 1 e 3%, as 
eficiências foram 50%. 




de aterro sanitário e 
esgoto sanitário em 
reatores UASB 
Os ensaios foram realizados em 
escala piloto. As relações de mistura 
lixiviado/esgoto utilizadas foram 1, 
2,5, 5, 7,5 e 10%. O lixiviado 
empregado sofreu o processo de 
arraste para remoção completa de 
amônia. A DQO média do lixiviado 
foi igual a 1.248 mg.L-1. 
Os valores médios de eficiência de 
remoção de DQO foram: 81,5% 
(relação de mistura igual a 1%), 
75,7% (relação de mistura igual a 
2,5%), 74,6% (relação de mistura 
igual a 5%), 72,2% (relação de 
mistura igual a 7,5%) e 69,2% 
(relação de mistura igual a 10%). 
 
Conforme destacado na Tabela 11, o processo de codisposição de lixiviado em ETEs 
com reatores UASB vem sendo amplamente estudado, visando, principalmente, a obtenção de 
melhores informações a respeito da eficiência e das consequências do tratamento combinado. 
Isto posto, faz-se necessária uma revisão mais detalhada das características do tratamento de 
esgotos sanitários em reatores tipo UASB. 
 
2.4 REATORES ANAERÓBIOS TIPO UASB TRATANDO ESGOTO SANITÁRIO 
 
2.4.1 Características dos esgotos sanitários 
 
O esgoto sanitário é o líquido conduzido pelas canalizações de esgotamento das 
comunidades até as estações de tratamento. De acordo com sua origem, o esgoto sanitário é 
aquele oriundo de atividades domésticas (efluentes de aparelhos sanitários, cozinhas, lavagem 
de roupas, entre outros). Possui características variáveis que dependem de uma série de 
fatores, tais como: infiltração de águas pluviais na rede coletora, lançamento indevido de 
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esgotos industriais, horário de produção, extensão da rede coletora e do estado de conservação 
da mesma (AISSE, 2000). 
De modo geral, os esgotos sanitários contêm aproximadamente 99,9% de água. Na 
fração restante estão englobados os sólidos orgânicos e inorgânicos, suspensos e dissolvidos, 
bem como diversos tipos de microrganismos. Desse modo, é devido a essa fração de 0,1% que 
há necessidade da realização de tratamento dos esgotos sanitários (VON SPERLING, 2014). 
Caso não encaminhado para ETEs, o esgoto sanitário bruto torna-se séptico, ocasionando a 
decomposição da matéria orgânica e, consequentemente, na produção de gases com maus 
odores. Por conter uma variedade de microrganismos patogênicos, o tratamento do esgoto 
sanitário deve ser visto como uma prática de saúde pública. Além disso, possui também 
concentrações significativas de nutrientes, podendo provocar o crescimento de algas se 
lançado sem tratamento em corpos d’água (METCALF & EDDY, 2016). 
As características dos esgotos sanitários geralmente são divididas, para um melhor 
entendimento, em físicas, químicas e biológicas. Dessa forma, apresentam como 
características físicas: temperatura (ligeiramente superior a da água de abastecimento), cor 
(cinza quando esgoto fresco e preto quando esgoto séptico), odor desagradável e turbidez 
(causada pelos sólidos em suspensão). Já as características químicas podem ser evidenciadas 
por: teores de sólidos totais (em suspensão, dissolvidos e sedimentáveis), matéria orgânica 
(proteínas, carboidratos e lipídios), nutrientes (nitrogênio e fósforo), pH, alcalinidade e 
cloretos. Por fim, como características biológicas os esgotos sanitários podem apresentar 
diversos tipos de microrganismos, como, por exemplo, bactérias, fungos, protozoários, vírus e 
helmintos (VON SPERLING, 2014). Na Tabela 12 são apresentadas as faixas de 
concentrações dos principais parâmetros analisados nos esgotos sanitários. 
Com base em tais características, pode-se afirmar que a coleta e o tratamento dos 
esgotos sanitários não são processos triviais. Segundo dados disponíveis do Sistema Nacional 
de Informações sobre o Saneamento (SNIS), em 2012, apenas 48,3% dos municípios 
brasileiros dispunham de rede coletora de esgotos, sendo que do total de esgoto coletado 
aproximadamente 70% foi efetivamente encaminhado para as ETEs. Adicionalmente, cerca 
de 40% de todo o volume de esgoto gerado no país recebeu algum tipo de tratamento antes de 
ter sido lançado em corpos d’água (SNIS, 2014). 
Diante do quadro desafiador inerente à coleta e ao tratamento de esgoto no Brasil, 
aliado aos problemas econômicos nacionais, as empresas de saneamento buscam cada vez 
mais por tecnologias simplificadas de coleta e tratamento dos esgotos sanitários. Por isso, os 
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sistemas anaeróbios, em especial aqueles baseados em reatores UASB, estão sendo muito 
utilizados no Brasil, pois os recursos financeiros necessários para sua construção e operação 
são tipicamente menos onerosos que aqueles exigidos por sistemas de natureza aeróbia 
(CHERNICHARO, 2016). 
 
TABELA 12 – CONCENTRAÇÕES TÍPICAS DOS PRINCIPAIS PARÂMETROS DE ESGOTOS 
SANITÁRIOS 
Parâmetros 





Unidade Faixa Típico 
Sólidos Totais 120 a 220 180 
 
mg.L-1 700 a 1.350 1.100 
Sólidos em Suspensão 35 a 70 60 
 
mg.L-1 200 a 450 350 
Fixos 7 a 14 10 
 
mg.L-1 40 a 100 80 
Voláteis 25 a 60 50 
 
mg.L-1 165 a 350 320 
Sólidos Dissolvidos 85 a 150 120 
 
mg.L-1 500 a 900 700 
Fixos 50 a 90 70 
 
mg.L-1 300 a 550 400 
Voláteis 35 a 60 50 
 
mg.L-1 200 a 350 300 
Sólidos Sedimentáveis - - 
 
mL.L-1 10 a 20 15 
DBO 40 a 60 50 
 
mg.L-1 250 a 400 300 
DQO 80 a 120 100 
 
mg.L-1 450 a 800 600 
Nitrogênio Total 6,0 a 10,0 8,0 
 
mg.L-1 35 a 60 45 
Nitrogênio Orgânico 2,5 a 4,0 3,5 
 
mg.L-1 15 a 25 20 
Amônia 3,5 a 6,0 4,5 
 
mg.L-1 20 a 35 25 
NTK 9 a 18 13 
 
mg.L-1 35 a 60 45 
Nitrito  0  0 
 
mg.L-1  0  0 
Nitrato   0  0 
 
mg.L-1  0  0 
Fósforo Total 0,7 a 2,5 1,0 
 
mg.L-1 4 a 15 7 
Fósforo Orgânico 0,2 a 1,0 0,3 
 
mg.L-1 1 a 6 2 
Fósforo Inorgânico 0,25 a 1,5 0,7 
 
mg.L-1 3 a 9 5 
Cloretos - - 
 
mg.L-1 39 a 118 60 
Óleos e Graxas - - 
 
mg.L-1 51 a 153 76 
Sulfato - - 
 
mg.L-1 24 a 72 36 
pH - - 
 
- 6,7 a 8,0 7,0 
Alcalinidade 20 a 40 30 
 
mg.L-1 100 a 250 200 
Metais Pesados  0  0 
 
mg.L-1 Traços Traços 
Coliformes Totais - - 
 
un.100 mL-1 106 a 1010 107 a 109 
Coliformes Fecais - - 
 
un.100 mL-1 103 a 108 104 a 106 
FONTE: PESSOA; JORDÃO (1995); VON SPERLING (2014); METCALF & EDDY (2016). 
 
2.4.2 Origem e utilização da tecnologia UASB no tratamento de esgotos sanitários 
 
A origem aperfeiçoada dos reatores UASB deu-se na Holanda na década de 1970, após 
pesquisas realizadas pela Universidade de Wageningen chefiadas pelo professor Gatze 
Lettinga. A tecnologia UASB rapidamente se espalhou pelos países tropicais como Colômbia, 
Índia e Brasil. Nesse último, a aceitação da tecnologia UASB foi notória, colocando-o 
atualmente em posição de vanguarda em nível mundial. É comum em algumas regiões do 
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Brasil a utilização do termo reator anaeróbio de lodo fluidizado (RALF) para designação dos 
reatores UASB (JORDÃO; PESSÔA, 2011). 
De acordo com Lettinga (2005), o uso da tecnologia UASB pode ser entendido como 
uma alternativa de tratamento com vistas ao desenvolvimento sustentável. Apontando no 
sentido da autossuficiência e economia de recursos, os reatores UASB geram como 
subprodutos em seu tratamento materiais que podem ser reaproveitados pela sociedade, como, 
por exemplo, o lodo excedente na agricultura e o biogás como energia. Um dos principais 
atrativos do uso da tecnologia UASB diz respeito a sua eficiência na remoção de matéria 
orgânica presente nos esgotos (cerca de 70%). Ainda, os reatores UASB não necessitam da 
utilização de uma fonte de energia ou adição de produtos químicos para seu funcionamento 
(MIKI, 2010). 
De acordo com os dados da Agência Nacional de Águas (ANA), em 2015, o Brasil 
possuía 2.187 ETEs, sendo destas 820 caracterizadas por empregar em seus sistemas de 
tratamento os reatores UASB. Adicionalmente, no estado do Paraná, a companhia de 
saneamento responsável pela coleta e tratamento dos esgotos sanitários, possui 234 ETEs 
espalhadas por todas as regiões do estado. Destas, cerca de 230 possuem a tecnologia UASB 
implantada em seus sistemas (SANEPAR, 2007). 
 
2.4.3 Princípios do processo de tratamento de esgoto sanitário em reatores UASB 
 
Assim como nas células do aterro sanitário, o processo de degradação anaeróbia da 
matéria orgânica em reatores UASB também sofre os processos de hidrólise, acidogênese, 
acetogênese, metanogênese e sulfetogênese. Sendo assim, os princípios inerentes ao 
tratamento de esgoto em uma ETE contendo reatores UASB são simples. Após o esgoto 
passar por um tratamento preliminar (remoção de sólidos grosseiros e areias), ele é conduzido 
até a parte inferior dos reatores UASB. Ali, o esgoto é distribuído uniformemente dentro do 
reator de modo que atravesse uma camada com elevada concentração de sólidos e 
microrganismos (manta de lodo). Parte da matéria orgânica presente no esgoto fica aderida 
nessa manta, onde, então, é realizada a degradação e estabilização por meio da atividade 
microbiológica. Desse modo, a matéria orgânica é transformada em produtos mais estáveis 
como água, biogás e lodo (CAMPOS, 2000). 
Como há a formação de biogás na manta de lodo, é comum o arraste de partículas 
sólidas para a parte superior do reator. Assim, torna-se necessária a instalação de um 
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separador trifásico (gases, sólidos e líquidos), fazendo com que a parte sólida retorne à manta 
de lodo. O biogás coletado pode ser então destruído em queimadores ou aproveitado para fins 
energéticos. Já o efluente tratado é conduzido até uma canaleta, a partir da qual é destinado 
diretamente para o corpo receptor ou para uma etapa complementar de tratamento 
(LETTINGA 2005; CHERNICHARO, 2016). Para um melhor entendimento de seu 
funcionamento, na Figura 10 é apresentado um desenho esquemático da tecnologia UASB. 
O descarte do lodo excedente produzido pelos reatores UASB deve ser realizado 
periodicamente para o seu correto funcionamento. Caso contrário, o acúmulo desse material 
no interior dos reatores provocará uma perda excessiva de sólidos junto ao efluente, 
diminuindo a eficiência de tratamento nesses sistemas (LOBATO, 2011). 
 
FIGURA 10 – REPRESENTAÇÃO ESQUEMÁTICA DE FUNCIONAMENTO DE UM REATOR UASB 
 
FONTE: adaptado de AISSE (2000); CHERNICHARO (2016). 
 
As principais vantagens e desvantagens do uso dos reatores UASB estão apresentadas 
na Tabela 13. Como já observado, no que pesem as grandes vantagens e ampla utilização 
desses sistemas, algumas limitações ainda não solucionadas acabam comprometendo o futuro 
dessa tecnologia. Tais limitações estão geralmente ligadas à problemas estruturais do reator e 
ao gerenciamento incorreto do descarte do lodo excedente. 
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TABELA 13 – VANTAGENS E DESVANTAGENS DO USO DE REATORES UASB 
Vantagens Desvantagens 
Baixa produção de sólidos, cerca de 5 a 10 vezes 
inferior à que ocorre nos processos aeróbios. 
As bactérias são susceptíveis a inibição por um 
grande número de compostos, podendo comprometer 
a eficiência ou suspender as atividades da planta. 
Redução de consumo de energia, usualmente 
associada a uma elevatória de chegada. 
A partida do processo pode ser lenta na ausência de 
lodo de semeadura adaptado. 
Necessita de uma área muito menor que a utilizada 
para implantação dos sistemas aeróbios. 
Alguma forma de pós-tratamento é usualmente 
necessária. 
Baixos custos de implantação, quando comparados 
aos sistemas aeróbios. 
A bioquímica e a microbiologia da digestão 
anaeróbia são complexas e precisam ser mais 
estudadas. 
Produção de metano, um gás combustível de elevado 
teor calorífico e com potencial de reaproveitamento. 
Dificuldade de controlar maus odores. 
Possibilidade de preservação da biomassa em 
alimentação do reator, por aproximadamente 8 
meses. 
Possibilidade de geração de efluente com aspecto 
desagradável (cor e turbidez). 
Tolerância de elevadas cargas orgânicas e baixo 
consumo de nutrientes. 
Remoção de nitrogênio, fósforo e patógenos 
insatisfatória. 
Aplicabilidade em pequena ou grande escala. Processo dependente da temperatura do lodo. 
FONTE: CHERNICHARO; CAMPOS 2000. 
 
2.4.4  Parâmetros de projetos de reatores UASB 
 
Um dos aspectos mais relevantes para a boa eficiência de tratamento dos esgotos 
sanitários, nos reatores UASB, é o desenvolvimento de uma manta de lodo com elevada 
atividade microbiana e de excelentes características de sedimentação. Para que issso ocorra, 
diversas medidas devem ser observadas em relação ao projeto e à operação de reatores UASB 
(CHERNICHARO, 2016). Tais medidas foram brevemente discutidas nos itens a seguir. 
 
2.4.4.1  Pré-tratamento dos esgotos sanitários 
 
Os reatores UASB são caracterizados por serem projetados com volumes reduzidos, se 
comparados com outros sistemas anaeróbios de tratamento, razão pela qual a entrada de 
sólidos grosseiros é altamente prejudicial ao processo de tratamento. O acúmulo desse 
material no reator favorece a formação de zonas mortas ou caminhos preferenciais, 
diminuindo significativamente a eficiência do processo de tratamento (CHERNICHARO, 
2016). Desse modo, o tratamento dos esgotos sanitários em reatores UASB deve ser 
precedido de remoção de sólidos grosseiros e areia, com utilização de dispositivo de remoção 
de sólidos com aberturas iguais ou inferiores a 12 mm para vazão máxima de até 100 L.s-1, e a 
6 mm para vazão máxima superior a 100 L.s-1 (NBR 12209/2011). 
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2.4.4.2  Carga hidráulica volumétrica 
 
O parâmetro de carga hidráulica volumétrica (CHV) pode ser entendido como a 
quantidade de esgotos sanitários aplicados diariamente no reator UASB, por unidade de 
volume do mesmo (Equação 14). Estudos realizados por Chernicharo (2016) afirmam que os 
valores de CHV não podem ultrapassar 5,0 m3.m-3.d-1. Reatores com elevados valores de 
CHV podem apresentar perda excessiva de biomassa do sistema (arraste de lodo com o 
efluente), redução do tempo de residência celular (idade do lodo) e possibilidade de falha no 
sistema (JORDÃO; PESSÔA, 2011). 
 




Q: vazão de esgoto (m3.d-1); 
V: volume total do reator (m3). 
 
2.4.4.3  Tempo de detenção hidráulica 
 
O tempo de detenção hidráulica (TDH) é o parâmetro utilizado como forma de 
expressar a velocidade do processo de tratamento no reator UASB (AISSE, 2000). Sendo 
assim, o TDH pode ser calculado como o inverso da CHV (Equação 15), ou ainda, como a 
relação entre o volume total do reator e da vazão de esgoto sanitário (Equação 16). A NBR 
12209/2011 impõe que o TDH para a vazão média, considerando a temperatura média do 
esgoto no mês mais frio do ano, deve ser igual ou superior a: 
 
•  6 horas para temperatura do esgoto superior a 25ºC; 
 
•  7 horas para temperatura do esgoto entre 22 e 25ºC; 
 





•  10 horas para temperatura do esgoto entre 15 e 17ºC; 
 
H  I)G  
 
H  G 
 
Conhecendo a vazão de esgoto sanitário a ser aplicada no sistema e admitindo um 
determinado TDH, pode-se então calcular o volume total do reator UASB por meio da 
Equação 17. 
 
G    H  
 
2.4.4.4  Carga orgânica volumétrica 
 
De acordo com Aisse (2000), a carga orgânica volumétrica (COV) pode ser expressa 
pela carga orgânica presente no esgoto sanitário (kgDBO.d-1 ou kgDQO.d-1) por unidade de 
volume do reator (Equação 18). O autor ainda relata que, por motivos de limitação hidráulica, 
não se deve exceder valores de COV de 1 a 2 kgDQO.m-3d-1. 
 
)G    JKG  
Em que: 
 
So: concentração de substrato afluente ao reator (kgDQO.m-3). 
 
2.4.4.5  Velocidade superficial de fluxo 
 
A velocidade superficial do fluxo pode ser calcula por meio da relação entre a vazão 
de esgoto sanitário e a seção transversal do reator (Equação 19). Para o tratamento do esgoto 
sanitário geralmente são empregadas velocidades superficiais entre 0,5 e 0,7 m.h-1 
(CHERNICHARO, 2016). 











v: velocidade superficial do fluxo, ou ainda velocidade ascensional (m.h-1); 
A: área da seção transversal do reator UASB (m2). 
 
2.4.5  Eficiências de reatores UASB 
 
As eficiências de remoção de DQO e DBO nos reatores UASB são afetadas 
significativamente pelo TDH do sistema. Para tempos de detenção iguais a 8 horas, as 
eficiências encontradas variam de 50 a 75% para remoção de DQO, e de 60 a 80% para 
remoção de DBO (CHERNICHARO, 2016). Na Tabela 14 são apresentados alguns estudos 
de desempenho de reatores UASB em países como Brasil, Colômbia e Índia.  
 
TABELA 14 – RESUMO DOS TRABALHOS RELACIONADOS COM A PERFORMACE DE REATORES 










DQO DBO SST DQO DBO SST 
Colômbia 177 69 72 66 78 69 9.000 Pena et al. (2000) 
Brasil 453 310 209 67 85,6 69,4 - Aisse (2002) 
Brasil 237 64 127 60 69 62 3.808 Busato (2004) 
Índia 403 130 380 47 50 7 - Sato et al. (2006) 
Brasil 181 75 127 64 74 51 24.719 
Baréa; Além Sobrinho 
(2006) 
Brasil 190 70 60 60 65 61 1.000.000 Chernicharo et al. (2009) 
Brasil 170 66 75 58 68 56 544.000 Franco (2010) 
Índia 405 153 167 44 40 36 - Mungray; Patel (2011) 
Brasil 251 98 85 65 74 71 24.000 
Oliveira; von Sperling 
(2011) 
Brasil 114 38 132 79 84 59 70.000 Rosa et al. (2012) 
Brasil 283 - 132 58 - 49 3.047 Silva et al. (2013) 
Índia 202 60 150 63 67 70 93.500 Pandey; Dubey (2014) 
Brasil 267 - 82 57 - 58 200.000 Duarte et al. (2017) 
 
Destaca-se que o parâmetro SST também é frequentemente utilizado para avaliar o 
desempenho de um reator UASB. Isto se deve pelo SST englobarem tanto os materiais 
orgânicos quanto os inorgânicos presentes nos esgotos sanitários. Apesar das eficiências 
poderem ser consideradas altas, o efluente do reator UASB normalmente não alcança os 
padrões de lançamento estabelecidos pela legislação ambiental. Desse modo, torna-se 
fundamental a implantação de um pós-tratamento como forma de complementação para 
remoção de matéria orgânica, nutrientes e microrganismos patogênicos (GONÇALVES et al., 
1997; JORDÃO; PESSÔA, 2011). 
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2.4.6  Controle operacional de reatores UASB 
 
2.4.6.1  Partida de reatores UASB 
 
O sucesso de operação de reatores UASB está condicionado ao atendimento de uma 
série de requisitos hidráulicos e ambientais. Conforme já destacado, para elevadas eficiências 
de remoção de matéria orgânica esses sistemas necessitam de uma biomassa ativa e rica em 
microrganismos. Para tanto, a correta realização da partida de um reator UASB é fundamental 
para o bom desempenho do processo de tratamento (BHATTI et al., 2013). Diversos fatores 
devem ser levados em consideração na etapa de partida de um reator, sendo eles: volume 
inicial de inóculo, utilização de inóculo previamente aclimatado, temperatura, pH, 
alcalinidade, TDH, COV, entre outros (RIZVI et al., 2015). 
 
2.4.6.2  Monitoramento de reatores UASB 
 
A correta operação de um reator UASB depende da sistematização e implementação 
de procedimentos operacionais apropriados, tanto durante a etapa de partida quanto ao longo 
da operação em regime permanente. O monitoramento da eficiência do reator geralmente é 
realizado por meio de análises como SST, DBO e DQO. Já no monitoramento visando a 
estabilidade do reator é normalmente empregada as análises de pH, alcalinidade e 
concentração de ácidos orgânicos (CHERNICHARO, 2016).  
O monitoramento da estabilidade operacional do reator permite avaliar se existem 
sinais de que a fermentação ácida (etapa acidogênica) está prevalecendo sobre o processo de 
produção de CH4 (etapa metanogênica), podendo ocasionar no azedamento do reator. Um 
parâmetro que vem sendo muito utilizado para tal avaliação é a relação entre ácidos voláteis e 
alcalinidade (ANDREOLI et al., 2014). 
 
2.4.6.3  Avaliação da atividade microbiana 
 
A avaliação da atividade microbiana no reator UASB é de suma importância para a 
correta manutenção de uma biomassa adaptada e resistente a possíveis choques hidráulicos ou 
tóxicos. Isto posto, para tal avaliação, tornou-se imperativo o uso do ensaio de atividade 
metanogênica específica (AME). Este ensaio pode ser definido como a capacidade máxima de 
produção de CH4, a partir de um consórcio de microrganismos anaeróbios, de modo que se 
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possa viabilizar a atividade bioquímica máxima de conversão de certo substrato orgânico a 
biogás (AQUINO et al., 2007). 
Os primeiros ensaios de AME reportados pela literatura coincidem com o período 
inicial do emprego da tecnologia UASB. Os trabalhos realizados por Valcke e Verstraete 
(1983), De Zeeuw (1984) e Dolfing e Bloemen (1985), foram certamente os precursores do 
uso do ensaio de AME como uma ferramenta de controle e avaliação dos lodos produzidos em 
reatores anaeróbios. Com uma ampla aceitação da tecnologia UASB, o Brasil teve sua 
primeira pesquisa abordando o ensaio em questão na década de 1990, com a tese de Penna 
(1994). 
Concretizada a importância da AME ao longo das últimas três décadas, vários 
pesquisadores e gestores de ETEs ainda encontram um problema em comum na realização do 
ensaio em questão: a falta de consenso entre os pesquisadores para a criação de um protocolo 
específico de AME. As principais diferenças entre as metodologias do ensaio de AME 
reportadas na literatura estão apresentadas na Figura 11. Apesar dos esforços da International 
Water Association (IWA) em tentar estabelecer um protocolo único de elaboração da AME, 
ainda existem diversos artigos publicados com diferentes metodologias empregadas 
(AQUINO et al., 2007). Independentemente disso, o ensaio de AME mostra-se importante 
para o monitoramento da atividade metanogênica presente em um reator anaeróbio. De fato, o 
conhecimento da AME do lodo permite estabelecer a capacidade máxima de remoção de 
DQO da fase líquida, podendo ainda estimar a carga orgânica máxima a ser aplicada no 
sistema. Não obstante, o ensaio ainda permite uma série de outas aplicações, conforme 
referenciado a seguir (CHERNICHARO, 2016): 
 
•  Avaliação do comportamento da biomassa na presença de compostos potencialmente 
inibidores; 
 
•  Determinação da toxicidade relativa de compostos químicos presentes em efluentes 
líquidos; 
 
•  Monitoramento das mudanças da atividade do lodo, devido a uma possível acumulação de 
materiais inertes; 
 
•   Determinação da massa mínima de lodo anaeróbio a ser mantida no reator; 
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•   Avaliação de parâmetros cinéticos. 
 
FIGURA 11 – DIFERENTES METODOLOGIAS UTILIZADAS NO ENSAIO DE AME 
 
FONTE: adaptado de AQUINO et al., (2007); CHERNICHARO (2016).  
 
Os métodos volumétricos de quantificação do CH4 produzido no ensaio de AME têm 
sido muito utilizados devido às suas facilidades operacionais. Os métodos volumétricos 
baseiam-se na determinação do volume de CH4 produzido em um frasco reacional contendo 
lodo. As metodologias mais empregadas reportadas na literatura dentro dos processos 
volumétricos são: medição do volume e composição do biogás, medição apenas da 
composição do biogás e a medição direta do volume de CH4 (AQUINO et al., 2007). 
Dentre as metodologias citadas a medição direta do volume de CH4 mostra-se com 
mais vantagens principalmente no que diz respeito à dispensa do uso da cromatografia. Além 
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disso, os custos inerentes a sua operação são baixos, podendo essa técnica ser implementada 
em qualquer laboratório. Na Figura 12 é apresentado um desenho esquemático do aparato 
experimental comumente utilizado para a medição direta do volume de CH4. De modo geral, 
o aparato é constituído por um sistema “agulha-mangueira” que interliga o frasco de 
incubação (lodo + solução nutriente + substrato) a um frasco de solução alcalina. Esse 
segundo frasco é responsável por lavar o biogás produzido pelo frasco de incubação, 
medindo-se apenas o volume de CH4 produzido (ROCHA et al., 2001; ALVES et al., 2005; 
CHERNICHARO, 2016). Assim como no ensaio de biodegradabilidade anaeróbia, uma 
solução alcalina de NaOH encarrega-se de absorver o CO2.  
 
FIGURA 12 – DESENHO ESQUEMÁTICO DO APARATO EXPERIMENTAL DE MEDIÇÃO DIRETA DO 
VOLUME DE CH4 
 
FONTE: AQUINO et al., (2007). 
 
2.4.7  Legislação sobre lançamento de efluentes de ETEs em corpos d’água 
 
A Resolução do Conselho Nacional de Meio Ambiente (CONAMA) nº 357/2005 
estabelece os padrões de qualidade das águas de acordo com as suas classes, conforme 
apresentado na Tabela 15. Esta resolução foi alterada e complementada pela resolução 
nº 430/2011, a qual dispõe sobre condições e padrões de lançamento de efluentes. Tratando-se 
especificamente de lançamento de efluentes de ETEs, a resolução em questão determina que 




•  pH entre 5 e 9; 
 
•  Temperatura: inferior a 40°C, sendo que a variação de temperatura do corpo receptor não 
deverá exceder a 3°C no limite da zona de mistura; 
 
• Materiais sedimentáveis: até 1 mL.L-1 em teste de 1 hora empregando cone Inmhof; 
 
•  DBO 5 dias, 20°C: máximo de 120 mg.L-1, sendo que este limite somente poderá ser 
ultrapassado no caso de efluente de sistema de tratamento com eficiência de remoção mínima 
de 60% de DBO, ou mediante estudo de autodepuração do corpo hídrico que comprove 
atendimento às metas do enquadramento do corpo receptor. 
 
TABELA 15 – CLASSIFICAÇÃO DAS ÁGUAS DE ACORDO COM SEUS USOS PREPONDERANTES 
Classes Uso 
Especial 
Águas destinadas ao abastecimento humano, após desinfecção; preservação de 
comunidades aquáticas e ambientes aquáticos em unidades de conservação. 
1 
Águas destinadas ao abastecimento humano, após tratamento simplificado; à recreação 
de contato primário; etc. 
2 
Águas destinadas ao abastecimento humano, após tratamento convencional; recreação de 
contato primário; aquicultura e atividade de pesca; etc. 
3 
Águas destinadas ao abastecimento humano, após tratamento convencional ou avançado; 
recreação de contato secundário; dessedentação de animais; etc. 
4 Águas destinadas à navegação e harmonia paisagística. 
FONTE: CONAMA 357 (2005). 
 
Ao contrário da resolução de 2005, o CONAMA 430/2011 não estabelece padrões de 
lançamento de amônia nos corpos d’água. Essa questão favorece o processo de codisposição 
de lixiviado em sistemas de tratamento de esgotos sanitários. Entretanto, cabe destacar que os 
efluentes de qualquer origem não podem conferir ao corpo receptor características de 
qualidade em desacordo com as metas obrigatórias progressivas, intermediárias e finais, do 
seu enquadramento. 
Para um melhor entendimento, na Tabela 16 são apresentados os valores limites 
estabelecidos para os principais parâmetros de controle para corpos d’água de Classe 2. Os 
valores apontados referem-se às concentrações de mistura após o lançamento do efluente da 
ETE, devendo-se considerar, assim, o fator de diluição do corpo receptor. 
No presente trabalho não foi realizada a comparação do padrão de lançamento com as 
características dos efluentes dos reatores UASB utilizados no estudo, uma vez que somente 
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essa tipologia de tratamento é incapaz de atingir os valores preconizados pela legislação 
vigente.  
 
TABELA 16 – VALORES LIMITES PERMITIDOS PARA CORPO RECEPTOR DE CLASSE 2 
Parâmetros Valor limite 
pH 6 a 9  
Cor verdadeira (uH) 75 
Turbidez (uT) 100 
DBO (mg.L-1) 5 
Fósforo total (mg.L-1) 
Até 0,030 mg L-1 em ambientes lênticos e até 0,050 mg L-1 em 
ambientes intermediários com tempo de residência entre 2 e 40 dias 
e tributários diretos de ambiente lêntico 
Amônia (mg.L-1) 
3,7 mg L-1 para pH  7,5 
2,0 mg L-1 para 7,5 < pH  8,0 
1,0 mg L-1 para 8,0 <pH  8,5 
0,5 mg L-1 para pH>8,5 
SDT (mg.L-1) 500 




























3 MATERIAL E MÉTODOS 
 
3.1 DELINEAMENTO EXPERIMENTAL 
 
Para o cumprimento dos objetivos propostos, foi realizada no presente trabalho a 
divisão do delineamento experimental em três fases, sendo elas: 
 
• Fase Preliminar: coleta e caracterização do esgoto sanitário e do lixiviado de aterro 
sanitário; 
 
• Fase I: realização de ensaios em escala de bancada de arraste de amônia de lixiviados de 
aterros sanitários por meio de agitação com uso de impelidores. Os ensaios foram divididos 
em: a) arraste de amônia de curta duração: o objetivo do ensaio foi destacar as melhores 
condições operacionais de agitação, pH e temperatura; b) arraste de amônia de longa duração: 
o objetivo do ensaio foi avaliar as mudanças nas características físico-químicas (pH, DQO, 
alcalinidade e cor) do lixiviado pré-tratado em relação ao lixiviado bruto. 
 
Na Figura 13 pode ser observado o fluxograma da Fase I do presente delineamento 
experimental. 
 




• Fase II: monitoramento do desempenho e estabilidade dos reatores UASB, tratando esgoto 
sanitário em escala de bancada, submetidos à adição de lixiviado com e sem remoção prévia 
de amônia. De forma complementar, foram realizados nessa fase ensaios de 
biodegradabilidade anaeróbia do lixiviado misturado com esgoto sanitário, AME do lodo 
(antes e após o processo de codisposição) e também ensaios de fitotoxicidade com Lactuca 
sativa no afluente e efluente dos reatores. 
 
Na Figura 14 está destacado o fluxograma da Fase II do presente delineamento 
experimental. 
 
FIGURA 14 – FASE II DO DELINEAMENTO EXPERIMENTAL 
 
 
3.2 FASE PRELIMINAR – COLETA E CARACTERIZAÇÃO DO LIXIVIADO E DO 
ESGOTO SANITÁRIO 
 
3.2.1 Coleta do lixiviado e esgoto sanitário 
 
O lixiviado utilizado no presente estudo foi coletado no aterro da Estre Ambiental, 
localizado no município de Fazenda Rio Grande – PR. O aterro é responsável por atender 21 
municípios da região metropolitana de Curitiba (RMC) e está em operação desde 2010. Ao 
todo, são descarregados diariamente mais de 1.500 toneladas de resíduos, sendo somente 
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recebidos os de classe 2 (não perigosos). Em média, o aterro é responsável por produzir 
600 m3.d-1 de lixiviado. Parte desse volume é armazenado em um tanque pulmão e 
posteriormente encaminhado até a estação de tratamento de lixiviado (ETL) do aterro. A ETL 
possui para o tratamento do lixiviado uma peneira de cesto rotativo, lagoa de nitrificação, 
lagoa de desnitrificação e um biorreator de membranas (MBR) com carvão ativado. 
Devido ao elevado volume de lixiviado bruto requerido para a condução do trabalho, 
ficou estabelecido que esse deveria ser coletado do aterro da Estre (no tanque pulmão), em um 
caminhão tanque de 5 m3 (Figura 15), e transportado até um reservatório de polietileno 
reforçado com fibra de vidro, com capacidade de 7,5 m3, localizado dentro das instalações da 
ETE Padilha Sul, Curitiba – PR. A distância entre o aterro até a estação é de 
aproximadamente 20 km. Ao longo da pesquisa foram realizadas três coletas de lixiviado 
(janeiro, junho e setembro de 2017). 
 
FIGURA 15 – COLETA DE LIXIVIADO NO TANQUE PULMÃO DO ATERRO SANITÁRIO 
 
 
Uma das justificativas para tal transporte é o fato de que o esgoto sanitário utilizado na 
pesquisa era proveniente da ETE em questão, otimizando assim a logística de transporte tanto 
de esgoto quanto de lixiviado para os ensaios em laboratório. Além dessas três coletas com 
caminhão tanque, foram realizadas também duas coletas em bombonas de 30 L de lixiviado 
(março e agosto de 2016) para análises iniciais de caracterização do lixiviado. Na Figura 16 é 




A ETE Padilha Sul pertence à Companhia de Saneamento do Paraná (SANEPAR). 
Essa ETE possui capacidade para tratar 38.000 m³.d-1 de esgoto sanitário. Antes de ser 
lançado no corpo receptor, o esgoto é tratado física (tratamento preliminar) e biologicamente 
(tratamento secundário). No que diz respeito ao tratamento preliminar, a ETE apresenta 
sistemas de gradeamento (abertura entre as barras de 3 mm) e desarenação. Para a etapa de 
tratamento biológica a estação utiliza 6 reatores do tipo UASB, além de 2 lagoas facultativas 
como pós-tratamento. 
 
FIGURA 16 – RESERVATÓRIO DE ARMAZENAMENTO DO LIXIVIADO NA ETE 
 
 
Para a Fase I, tratando-se de um ensaio em batelada, o lixiviado coletado do 
reservatório foi armazenado em bombonas de 30 L, sendo então transportado para o 
Laboratório de Engenharia Ambiental Francisco Borsari Netto (LABEAM), da UFPR, e 
mantido sob-refrigeração a 4 ºC. Já para a Fase II, tratando-se de ensaios contínuos, tanto o 
lixiviado quanto o esgoto sanitário foram coletados, ao menos 3 vezes por semana, e 
transportados até Laboratório de Pilotos de Saneamento (LAPSAN), também da UFPR, para 
uso imediato nos reatores. O ponto de coleta do esgoto sanitário era localizado na saída da 
calha Parshall, conforme apresentado no fluxograma da Figura 17. 
Como o lixiviado seria armazenado durante um longo período de tempo no 
reservatório da ETE, foi estabelecida uma rotina mensal de caracterização do mesmo, visando 








3.2.2  Caracterização do lixiviado e do esgoto sanitário 
 
A caracterização físico-química e microbiológica do lixiviado e do esgoto sanitário 
foram realizadas em conformidade com o Standard Methods for the Examination of Water 
and Wastewater (APHA, 2005). Os parâmetros analisados foram: DBO, DQO, carbono 
orgânico dissolvido (COD), condutividade, cor, pH, alcalinidade, fósforo, amônia, conjunto 
de sólidos, óleos e graxas, fenóis, sulfeto, sulfato, metais pesados, E. Coli e coliformes totais. 
Na Tabela 17 são apresentados os métodos e equipamentos utilizados para a caracterização 
das amostras.  
 
TABELA 17 – MÉTODOS UTILIZADOS PARA CARACTERIZAÇÃO FÍSICO-QUÍMICA E 
MICROBIOLÓGICA DO LIXIVIADO E DO ESGOTO SANITÁRIOc 
Parâmetros 
Referência APHA  
(2005) 
Método 
DBO (mg.L-1)a 5210 B DBO 5 dias a 20°C 
DQO (mg.L-1)a 5220 C Refluxo fechado-colorimétrico 
COD (mg.L-1)a 5310 B Combustão a alta temperatura 
Condutividade (S cm-1)a 2510 B Condutivímetro 
Cor (uT)a 2120 C Espectrofotométrico 
pHa 4500 Potenciométrico 
Alcalinidade Total (mg.L-1)a 2320 B adaptado Kapp - titulométrico 
Fósforo Total (mg.L-1)a 4500 – P J adaptado Espectrofotométrico e digestão com persulfato 
Amônia (mg.L-1)a 4500 – NH3 B e C Destilação e titulação 
Conjunto de sólidos (mg.L-1)a 2540 B, C, D e E Sólidos totais e suspensos, secos a 103-105°C 
Óleos e graxas (mg.L-1)b 5520 B, F Partição-Gravimétrico e hidrocarbonetos 
Fenóis (mg.L-1)b - ISO 14402 (1999) 
Sulfeto (mg.L-1)b 4500 S - 
Sulfato (mg.L-1)b 4500 F Automatizado de metiltimol Azul 
Metais pesados (mg.L-1)b 3120 B ICP-OES 
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TABELA 17 – CONTINUAÇÃO 
Parâmetros 
Referência APHA  
(2005) 
Método 
E. Coli (un.100mL-1)b 9223 B Tubos múltiplos 
Coliformes totais (un.100mL-1)b 9223 B Tubos múltiplos 
aAnálises realizadas no LABEAM em triplicata 
bAnálises simples realizadas por laboratório externo 
cAmostragem pontual 
 
Fazendo parte do conjunto de análises de caracterização do lixiviado, o ensaio de 
DQO inerte anaeróbia, conforme apresentado no item 2.1.3.1, foi realizado por meio do 
método proposto por Germili et al. (1991). Foram utilizados nos ensaios 6 frascos de 1 L 
cada, sendo 3 deles operados como branco e os outros 3 como controle das amostras de 
lixiviado. Em cada frasco de branco foi adicionado uma solução de glicose com DQO idêntica 
ao do lixiviado. O preparo da solução de glicose foi baseado na relação estequiométrica da 
Equação 20, onde 1 g dessa substância em água destilada apresenta uma concentração de 
DQO de 1.067 mg.L-1. 
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O volume da solução e de lixiviado adicionado em cada frasco foi de 300 mL. Cada 
frasco ainda recebeu 100 mL de lodo anaeróbio (proveniente dos reatores UASB da ETE 
Padilha Sul), 50 mL de solução macronutriente (Tabela 18) e 0,5 mL de solução 
micronutriente (Tabela 19). Após essa etapa foi realizada a purga do oxigênio dos frascos com 
nitrogênio gasoso durante 5 minutos (estabelecimento de condições anaeróbias no interior do 
frasco). Finalmente, os frascos foram mantidos sob agitação contínua e temperatura ambiente 
controlada em 25ºC. Para que não houvessem problemas relacionados com o surgimento de 
algas no lixiviado, os frascos foram cobertos com papel alumínio, evitando, desse modo, a 
absorção de luz nos sistemas. Na Figura 18 é apresentada uma imagem do aparato 
experimental utilizado nos ensaios.   
 
TABELA 18 – SOLUÇÃO DE MACRONUTRIENTES UTILIZADA NO ENSAIO DE DQO INERTE 
Substância Concentração (mg.L-1) 
Fosfato monopotássico (KH2PO4) 1.500 
Fosfato dipotássico (K2HPO4) 6.500 
Cloreto de amónio (NH4Cl) 5.000 
Cloreto de cálcio (CaCl.2H2O) 1.000 
Cloreto de magnésio (MgCl2.6H2O ) 1.000 




TABELA 19 – SOLUÇÃO DE MICRONUTRIENTES UTILIZADA NO ENSAIO DE DQO INERTE 
Substância Concentração (mg.L-1) 
Cloreto férrico (FeCl3.6H2O) 2.000 
Cloreto de zinco (ZnCl2) 50 
Cloreto de cobre (CuCl2.2H2O) 30 
Cloreto de manganês (MnCl2.4H2O) 50 
Molibdato de amônio ((NH4)6Mo7O24.4H2O) 50 
Cloreto de níquel (NiCl2.6H2O) 50 
Ácido bórico (H3BO3) 10 
Ácido clorídrico (HCl) 1.000 
FONTE: GERMILI et al. (1991). 
 
O monitoramento dos frascos foi realizado ao menos duas vezes por semana por meio 
da análise de DQO filtrada (bomba a vácuo com utilização de microfiltro de fibra de vidro 
com grau de retenção de 0,75 µm). Os ensaios foram conduzidos até que a DQO filtrada dos 
frascos com glicose permanecesse constante. A DQO inerte do lixiviado foi então calculada 
pela diferença entre a DQO residual da amostra e a DQO da solução de glicose no final do 
experimento. 
 
FIGURA 18 – APARATO EXPERIMENTAL DO ENSAIO DE DQO INERTE DO LIXIVIADO 
 
 
Paralelo aos ensaios de DQO inerte, foram calculadas as constantes de decaimento (K) 
da DQO nos lixiviados ensaiados. Quando se utiliza um modelo em equilíbrio contínuo, 
baseado na cinética de primeira ordem, a equação que auxilia na estimativa da qualidade do 








K: constante de remoção de primeira ordem (dia-1); 
td: tempo de detenção (dia);  
Sa: concentração da DQO afluente (mg.L-1); 
Se: concentração da DQO efluente (mg.L-1). 
 
O valor de K geralmente é relacionado na literatura técnica à uma temperatura padrão de 
20°C. Desse modo, o ajuste de temperatura para as condições reais pode ser realizado pela 
Equação 22: 
 
9  #  PE2#F 
 
Em que:  
 
Kt: coeficiente de remoção da DQO em uma temperatura do líquido qualquer (dia-1); 
K20: coeficiente de remoção da DQO na temperatura do líquido de 20ºC (dia-1); 
: coeficiente de temperatura. Um valor usualmente utilizado de  é 1,024 (VON SPERLING, 
2014); 
T: temperatura do líquido (ºC). 
 
3.3 FASE I – ARRASTE DE AMÔNIA DE LIXIVIADO DE ATERROS SANITÁRIOS 
 
A realização dessa fase teve como princípio a avaliação do processo de arraste de 
amônia como etapa de pré-tratamento de lixiviados de aterros sanitários. Como já explanado 
no item 2.3.1, o processo de arraste de amônia ainda carece de maiores estudos de otimização 
operacional. Desse modo, a presente pesquisa realizou em escala de bancada ensaios de 
arraste sob diferentes condições de agitação, pH e temperatura. Para tanto, a Fase I foi 
dividida em 2 etapas de estudo.  
A primeira etapa foi responsável por avaliar a eficiência do processo de arraste, sob 





Esse estudo propiciou a realização de 81 ensaios. Já a segunda etapa de estudo também 
avaliou o processo de arraste de amônia, porém, sob condições de temperatura ambiente, 
variando apenas os parâmetros de agitação e pH. Além disso, os ensaios realizados nessa 
etapa estenderam-se até a estabilização ou completa remoção de amônia do lixiviado.  
No Apêndice 2 do presente trabalho é apresentada a avaliação da metodologia de 
caracterização de amônia usualmente empregada em laboratórios de saneamento. Esse estudo, 
embora complementar à Fase I do delineamento experimental, foi de fundamental relevância 
para a correta avaliação do processo de arraste de amônia. 
 
3.3.1 Etapa 1 – Avaliação das condições “ótimas” do processo de arraste de amônia 
 
Nessa primeira etapa, o processo de arraste foi realizado sob diferentes condições de 
agitação, pH e temperatura, conforme apresentado no delineamento da Tabela 20. Desse 
modo, os ensaios aqui reportados tiveram como finalidade avaliar a eficiência do processo de 
arraste durante um curto período de tempo, bem como, mensurar estatisticamente, por meio 
da análise de correlação, qual das condições impostas é a mais significativa para o arraste de 
amônia presente no lixiviado. Para tanto, foram realizadas análises de concentração de amônia 
antes e depois de cada ensaio. 
O processo de arraste empregado foi o de tanque de arraste e cada ensaio foi realizado 
durante um período de 24 horas. As condições de agitação avaliadas foram: rotação em 200, 
50 e 20 RPM. Já as condições de pH empregadas nos ensaios foram: sem correção do pH, 
correção para 9 e correção para 10. A correção do pH foi realizada por meio de NaOH (32%). 
Por fim, as condições de temperatura avaliadas foram: 25, 35 e 45ºC. 
O tanque de arraste utilizado nos ensaios foi um béquer de volume total de 5 L (sem 
adaptação de sistema de chicanas), com 27 cm de altura e 18 cm de diâmetro. A agitação 
dentro do tanque de arraste foi realizada por meio de um agitador mecânico da marca 
Fisatom, modelo 713, com faixa de rotação entre 10 e 5.000 RPM. Um impelidor de hélice 
naval, com diâmetro de 6 cm, foi acoplado ao agitador. Os ensaios foram realizados dentro de 
uma câmara térmica com capacidade de aquecimento até 50ºC. 
As dimensões do béquer e do impelidor respeitaram àquelas estabelecidas por McCabe 
(2001) para tanques de arraste padrão, conforme apresentado no apêndice 3 do presente 
trabalho. O volume de lixiviado utilizado em cada ensaio foi igual a 4 L e o impelidor ficou 




TABELA 20 – DELINEAMENTO DOS ENSAIOS REALIZADOS NA ETAPA 1 
Ensaiosa 
Condições operacionais do arraste de amônia do lixiviado 
Agitação (RPM) G (s-1) pH Temperatura (ºC) 
1 200 500 Sem correçãob 25 
2 200 500 Sem correçãob 35 
3 200 500 Sem correçãob 45 
4 200 500 Corrigido para 9 25 
5 200 500 Corrigido para 9 35 
6 200 500 Corrigido para 9 45 
7 200 500 Corrigido para 10 25 
8 200 500 Corrigido para 10 35 
9 200 500 Corrigido para 10 45 
10 50 80 Sem correçãob 25 
11 50 80 Sem correçãob 35 
12 50 80 Sem correçãob 45 
13 50 80 Corrigido para 9 25 
14 50 80 Corrigido para 9 35 
15 50 80 Corrigido para 9 45 
16 50 80 Corrigido para 10 25 
17 50 80 Corrigido para 10 35 
18 50 80 Corrigido para 10 45 
19 20 35 Sem correçãob 25 
20 20 35 Sem correçãob 35 
21 20 35 Sem correçãob 45 
22 20 35 Corrigido para 9 25 
23 20 35 Corrigido para 9 35 
24 20 35 Corrigido para 9 45 
25 20 35 Corrigido para 10 25 
26 20 35 Corrigido para 10 35 
27 20 35 Corrigido para 10 45 
a Cada ensaio foi realizado em triplicata, totalizando um total de 81 ensaios; 
b pH natural do lixiviado utilizado nos ensaios igual a 8,1 ± 0,2. 
 
Para cada rotação empregada nos ensaios foi calculada a potência requerida pelo 
sistema, o gradiente de velocidade e a densidade de potência (Equações 35 a 39 do 
Apêndice 3). A partir desses resultados foi possível estabelecer o grau de agitação imposto em 
cada ensaio, conforme apresentado na Tabela 21. 
 
TABELA 21 – GRAU DE AGITAÇÃO IMPOSTO NOS ENSAIOS DA ETAPA 2 








Grau de agitaçãoa 
20 0,06 35 15 Débil 
50 0,15 80 37,5 Débil 
200 0,8 500 200 Baixo 
aFonte: METCALF & EDDY (2016). 
 
Para medir o grau de correlação linear entre os parâmetros avaliados foi utilizada a 
matriz de correlação aplicando o Teste de Pearson, conforme apresentado na Tabela 22. O 
coeficiente de correlação (r) igual a 1 indica uma correlação perfeita positiva entre duas 
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variáveis. Já um r igual a -1 pressupõe uma correlação negativa perfeita entre duas variáveis, 
e, por fim, um coeficiente igual a zero assume que as duas variáveis não são dependentes 
(SHIMAKURA, 2006).  
 
TABELA 22 – INTERPRETAÇÃO REFERENTE AO COEFICIENTE DE CORRELAÇÃO (r) 
Tipo de correlação Valor de r 
Bem fraca 0,00 a ± 0,19 
Fraca ± 0,20 a  ± 0,39 
Moderada ± 0,40 a ± 0,69 
Forte ± 0,70 a ± 0,89 
Muito forte ± 0,90 a ± 1,00 
FONTE: SHIMAKURA, 2006. 
 
Além das análises de correlação, foi também calculado o coeficiente de determinação 
(R2), que estabelece o quanto da variação da variável dependente (no caso a eficiência de 
remoção de amônia) é explicada pela variação das variáveis independentes (pH, temperatura e 
agitação). O R2 foi determinado por meio da utilização do software Minitab 18. 
Na Figura 19 é apresentada a imagem do aparato experimental utilizado nos ensaios de 
arraste assim como um desenho esquemático com detalhes de todo o processo. 
 





3.3.2 Etapa 2 – Avaliação dos efeitos do processo de arraste de amônia 
 
A segunda etapa da presente pesquisa teve como finalidade avaliar o processo de 
arraste até a estabilização ou completa remoção de amônia do lixiviado. Para tanto, os ensaios 
foram realizados sob temperatura ambiente e com diferentes condições de pH (sem correção, 
pH 9 e 10) e agitação (200, 50 e 20 RPM). A correção do pH foi realizada por meio da adição 
de NaOH (32%). Adicionalmente, realizou-se também a avaliação da perda natural de amônia 
do lixiviado (sem correção de pH e sem agitação). Os ensaios foram realizados em um 
agitador jar-test, da marca Ethik Technology, modelo 218/06, contendo 6 jarros de 2,5 L cada, 
com graduação e saída para coletor posicionada a 7 cm do nível de líquido (Figura 20). 
 
FIGURA 20 – EQUIPAMENTO JAR-TEST UTILIZADO NOS ENSAIOS DA ETAPA 2 
 
 
Para a avaliação da remoção de amônia foram coletadas alíquotas ( 10 mL) de cada 
jarro em intervalos de tempo regulares. A cada coleta eram também anotados o pH e a 
temperatura do lixiviado por meio de um pHmetro portátil da marca Kasvi, modelo 
K390014PA, com exatidão de leitura de pH ± 0,1 e de temperatura ± 1,0 ºC. Além das 
análises de concentração de amônia e pH, foram verificados também a variação de DQO, 
alcalinidade e cor, antes e depois de cada ensaio.  
Os ensaios foram realizados em triplicata, permitindo a reprodutibilidade e 
repetibilidade de cada configuração avaliada. O volume de lixiviado utilizado em cada jarro 
foi de 2 L e o impelidor acoplado ao equipamento era do tipo pás-retas. A potência requerida 
pelo sistema, o gradiente de velocidade, a densidade de potência e o grau de agitação utilizado 
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nos ensaios estão descritos na Tabela 23. Na Figura 21 é apresentado o delineamento 
esquemático dos ensaios da Etapa 2. 
 
TABELA 23 – GRAU DE AGITAÇÃO IMPOSTO NOS ENSAIOS DA ETAPA 2 








Grau de agitaçãoa 
20 0,03 35 7,5 Débil 
50 0,08 80 20 Débil 
200 0,3 340 116 Baixo 
aFonte: METCALF & EDDY (2016). 
 





3.4 FASE II – CODISPOSIÇÃO DE LIXIVIADO EM REATOR UASB TRATANDO 
ESGOTO SANITÁRIO 
 
Após os estudos do processo de arraste de amônia do lixiviado realizados na Fase I, o 
presente trabalho iniciou os ensaios do processo de codisposição de lixiviado em reatores 
UASB tratando esgotos sanitários. Foram empregadas duas formas distintas de codisposição, 
sendo elas: aporte de lixiviado previamente tratado por arraste e aporte de lixiviado bruto 
(sem tratamento prévio).  
Para um melhor entendimento das relações volumétricas de mistura entre lixiviado e 
esgoto sanitário a serem utilizadas nos ensaios de codisposição, foram realizados estudos de 
biodegradabilidade anaeróbia, conforme descrito no item seguinte. 
 
3.4.1 Ensaios de biodegradabilidade anaeróbia 
 
Os ensaios de biodegradabilidade anaeróbia utilizados para avaliar as diferentes 
relações de mistura entre lixiviado e esgoto sanitário foram baseados no teste de AME. O 
objetivo dos ensaios foi avaliar a biodegradabilidade anaeróbia das misturas e analisar o 
comportamento da biomassa sob efeito de possíveis cargas tóxicas. Para tanto, foram 
realizadas duas configurações distintas de ensaio de biodegradabilidade, sendo elas: utilização 
de lixiviado pré-tratado por arraste e utilização de lixiviado bruto. As relações de misturas 
entre lixiviado e esgoto estudadas foram: 1, 5, 10 e 15%. O emprego das relações ensaiadas 
pautou-se na análise de literatura, sendo que grande parte dos ensaios descritos na Tabela 11 
foram realizados com misturas entre lixiviado e esgoto sanitário até 15%. Adicionalmente, foi 
avaliada também a biodegradabilidade anaeróbia apenas do esgoto sanitário, sendo tal análise 
de grande relevância para o entendimento dos efeitos da adição do lixiviado. Na Figura 22 é 
possível visualizar o aparato experimental montado para a realização dos ensaios de 
biodegradabilidade anaeróbia. 
O lodo utilizado nos ensaios foi proveniente dos reatores UASB da ETE Padilha Sul. 
A concentração inicial de lodo inoculada nos frascos foi de 2,0 gSSV.L-1, seguindo 
recomendações de Aquino (2003) para condições de testes sem agitação. Foram utilizados 
frascos de 250 mL de volume total e nestes foram adicionados 20 mL de lodo e diferentes 
relações volumétricas de lixiviado e esgoto sanitário, conforme apresentado no delineamento 
da Tabela 24. Levando em consideração que o esgoto sanitário já possui concentrações ótimas 
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de nutrientes para o processo anaeróbio, não foram adicionadas soluções nutritivas de macro e 
micronutrientes. 
 




Para eliminação da produção de CH4 de origem endógena do lodo, os frascos foram 
mantidos em repouso por 24 horas à temperatura ambiente apenas com o volume de lodo. 
Passado esse período, o CH4 produzido foi descartado, sendo em seguida adicionados os 
volumes de misturas entre lixiviado e esgoto. Ao final dessa etapa foi realizada ainda a purga 
do oxigênio por meio da introdução de nitrogênio gasoso, por 5 minutos, em cada frasco. Por 
fim, os ensaios de biodegradabilidade anaeróbia foram realizados em temperatura constante 
de 35ºC até a exaustão da produção de CH4. 
Além dos ensaios envolvendo a mistura de esgoto sanitário e lixiviado, foram também 
realizados ensaios de biodegradabilidade anaeróbia de esgoto sanitário com diferentes 
concentrações de amônia. Com o objetivo de identificar possíveis concentrações tóxicas e 
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inibitórias, soluções padrões de amônia foram adicionadas no esgoto sanitário, de modo que a 
mistura possuísse as seguintes concentrações desse parâmetro: 40, 60, 120, 240, 480, 700, 900 
e 1.200 mg.L-1. As condições do ensaio foram semelhantes àquelas dos ensaios de mistura 
entre esgoto sanitário e lixiviado (20 mL de lodo e 180 mL de esgoto sanitário). 
 
TABELA 24 – DELINEAMENTO DOS ENSAIOS DE BIODEGRADABILIDADE ANAERÓBIA 
Condiçãoa 
Volume de lodo 
(mL) 
Volume de esgoto 
(mL) 
Volume de lixiviado 
(mL) 
Lodo + Esgoto 20,0 180,0 0 
Lodo + Esgoto (99%) + Lixiviado (1%) 20,0 178,2 1,8 
Lodo + Esgoto (95%) + Lixiviado (5%) 20,0 171,0 9,0 
Lodo + Esgoto (90%) + Lixiviado (10%) 20,0 162,0 18,0 
Lodo + Esgoto (85%) + Lixiviado (15%) 20,0 150 30,0 
aAs condições aqui reportadas foram as mesmas para o emprego de lixiviado pré-tratado e bruto. 
 
3.4.2 Reatores UASB em escala de bancada utilizados na pesquisa 
 
Dois reatores UASB em escala de bancada foram utilizados nos ensaios de 
codisposição de lixiviado com esgoto sanitário. O reator que receberia o lixivado bruto foi 
denomidado como UASB I, e o reator cujo tratamento se daria com lixiviado pré-tratado foi 
chamado de UASB II. As características hidráulicas dos reatores utilizados na presente 
pesquisa estão apresentadas na Tabela 25.  
 
TABELA 25 – CARACTERÍSTICAS DOS REATORES UASB EM ESCALA DE BANCADA UTILIZADOS 
Parâmetros UASB I UASB II 
Material Acrílico PVC 
Altura total (m) 0,55 0,72 
Altura útil (m) 0,45 0,60 
Volume útil (L) 2,2 6,6 
Diâmetro (m) 0,08 0,12 
TDH (h)a 8 8 
Vazão (L.h-1)a 0,275 0,825 
CHV (m3.m-3.d-1)a 3 3 
Velocidade superficial de fluxo (m.h-1)a 0,07 0,1 
aParâmetros hidráulicos dos reatores após o período de partida ( 3 meses de operação). 
 
Nas Figuras 23 e 24 são apresentadas as imagens e os desenhos esquemáticos dos 







FIGURA 23 – IMAGEM E DESENHO ESQUEMÁTICO DO REATOR UASB I 
 
 




3.4.3 AME do lodo anaeróbio 
 
A avaliação do inóculo utilizado nos reatores UASB ao longo da presente pesquisa, 
bem como do lodo após o processo de codisposição, foi realizada por meio do ensaio de 
AME. Para tanto, foi adotado o método volumétrico com medição direta de CH4 produzido. O 
lodo utilizado como inóculo também foi proveniente dos reatores UASB da ETE Padilha Sul. 
Na Figura 25 é apresentado o sistema utilizado no ensaio, conforme padronizado por Aquino 
et al. (2007). 
 
FIGURA 25 – APARATO EXPERIMENTAL DO ENSAIO DE AME DO LODO ANAERÓBIO 
 
 
O ensaio foi realizado em triplicata e utilizou 3 frascos de reação de 300 mL de 
volume total cada. O volume total da mistura (lodo + solução nutriente + substrato) foi 
delimitado em 250 mL. A análise dos STV do lodo ensaiado obteve uma concentração de 
50 gSTV.L-1, sendo esse valor superior daqueles normalmente encontrados na literatura 
( 30 gSTV.L-1). Para a determinação do volume de lodo a ser adicionado em cada frasco foi 
estabelecido que a concentração de lodo a ser empregada, para um ensaio sem agitação, 
deveria ser de 2,0 gSTV.L-1. Desse modo, o volume de lodo adicionado foi determinado pela 
Equação 23 (CHERNICHARO, 2016). 
 






Vlodo: volume de lodo adicionado em cada frasco (mL); 
Vm: volume total da mistura (mL); 
Cm: concentração de lodo na mistura (g STV.L-1); 
STVlodo: concentração inicial de STV no lodo ensaiado (g STV.L-1). 
 
A partir do cálculo do volume de lodo utilizado, foi então determinada a quantidade da 
massa de microrganismo aplicada em cada frasco de reação (Equação 24).  
 




Mlodo: massa de microrganismos (gSTV). 
 
O ensaio de AME realizado no presente trabalho utilizou como substrato uma solução 
de glicose com concentração de 3 gDQO.L-1, conforme recomendado por Aquino et al. 
(2007). Sendo assim, o volume de substrato aplicado em cada frasco de reação foi calculado 
por meio da Equação 25 
 




Vsub: volume de substrato adicionado em cada frasco (mL); 
CDQO: concentração de DQO do substrato (gDQO.L-1). 
 
Sabendo-se o volume de lodo e de substrato a ser adicionado em cada frasco, o volume 
de solução nutriente foi então obtido por meio da Equação 26. A solução nutriente utilizada 
no ensaio de AME foi semelhante àquela do ensaio de DQO inerte apresentada nas Tabelas 18 
e 19. 
 G  GQ  G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Em que: 
 






Para evitar possíveis erros analíticos oriundos da produção de CH4 de origem 
endógena do lodo, os frascos foram mantidos em repouso por 24 horas somente com volume 
de lodo. Após esse período foi então adicionado o substrato e a solução nutriente, sendo ainda 
realizada a purga de oxigênio com nitrogênio gasoso por 5 minutos. O ensaio foi realizado em 
uma câmara térmica com temperatura constante de 30ºC. 
O monitoramento contínuo da produção de CH4 nos frascos de reação possibilitou a 
obtenção de dados que correlacionam as variáveis tempo e produção acumulativa de CH4. A 
determinação da AME foi então realizada a partir da avaliação do trecho de inclinação 
máxima da curva de produção de CH4. Os resultados da avaliação forneceram a taxa de 
produção desse gás (mLCH4.d-1) que, dividida pela quantidade inicial de biomassa aplicada 
em cada frasco (Mlodo), levou aos valores de AME (mLCH4.gSTV-1.d-1) do lodo anaeróbio em 
estudo. Cabe destacar que os valores de AME geralmente são encontrados na literatura 
fazendo correspondência à massa de DQO convertida em CH4. Desse modo, para realização 
de tal ajuste, foram utilizadas as Equações 27 e 28 descritas a seguir. 
 




DQOCH4: carga de DQO removida do frasco e convertida em CH4 (gDQO); 
f(t): fator de correção para a temperatura operacional do ensaio (kgDQO.m-3); 
QCH4: taxa de produção de CH4 (m3.d-1). 
 
XE9F 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Pa: pressão atmosférica (1 atm); 
KDQO: DQO correspondente a 1 mol de CH4 (64 gDQO.mol-1); 
R: constante dos gases (0,08206 atm.L.mol-1.K); 






3.4.4 Partida dos reatores UASB em escala de bancada 
 
O processo de partida dos reatores UASB I e II, utilizando somente o lodo e o esgoto 
sanitário oriundos da ETE Padilha Sul, foram realizados conforme as seguintes etapas 
sugeridas por Chernicharo (2016): 
 
• Transferir o lodo utilizado como inóculo para o reator (cerca de 1/3 de seu volume). O 
lodo deve ser acondicionado no fundo do reator, evitando a formação de turbulência e 
excesso de contato com o ar; 
 
• Deixar o lodo em repouso por 24 horas, possibilitando sua adaptação gradual ao meio; 
 
• Após o período de repouso, iniciar a alimentação do reator com esgoto sanitário até que o 
mesmo atinja aproximadamente a metade de seu volume útil. Deixar o sistema em 
repouso por mais 24 horas; 
 
• Ao término deste período, e antes de iniciar uma próxima alimentação, coletar amostras 
do sobrenadante do reator e realizar as seguintes análises: temperatura, pH, alcalinidade, 
AGV e DQO. Caso estes parâmetros estejam dentro das faixas de valores aceitáveis (pH 
entre 6,0 e 8,0, AGV abaixo de 200 mg.L-1 e alcalinidade sem tendência de queda), 
prosseguir o processo de alimentação para enchimento total do reator; 
 
• Deixar o reator novamente sem alimentação por 24 horas. Ao término desse período, 
retirar novas amostras para serem analisadas e proceder como anteriormente; 
 
• Caso os parâmetros analisados estejam dentro das faixas estabelecidas, iniciar a 
alimentação contínua do reator, com vazões correspondentes aos valores de TDH 
recomendados: TDH de 12 horas para as primeiras 4 semanas e TDH de 8 horas para o 
restante do ensaio. Por fim, proceder ao monitoramento de rotina para avaliação do 




3.4.5 Processo de codisposição de lixiviado em reator UASB em escala de bancada tratando 
esgoto sanitário 
 
Conforme já explanado, a codisposição de lixiviado bruto com esgoto sanitário foi 
realizada no reator UASB I. O sistema de alimentação foi composto por um reservatório de 
25 L e uma bomba peristáltica da marca Milan, modelo BP600/4, operada com uma vazão de 
0,275 L.h-1 para um TDH de 8 horas. Após o processo de partida o reator foi operado apenas 
com esgoto sanitário por um período aproximado de 3 meses. As relações volumétricas de 
mistura entre lixiviado e esgoto empregadas nesse sistema foram: 2, 5 e 10%. O aumento 
gradual das relações de mistura foi realizado conforme observação na estabilidade do 
desempenho do reator. As relações escolhidas foram pautadas nos resultados do ensaio de 
biodegradabilidade anaeróbia e também nos trabalhos apresentados na Tabela 11. Na Figura 
26 é possível visualizar o aparato experimental utilizado para a codisposição de lixiviado 
bruto no reator UASB I tratando esgoto sanitário. 
 
FIGURA 26 – SISTEMA UTILIZADO PARA A CODISPOSIÇÃO DE LIXIVIADO BRUTO NO REATOR 
UASB I TRATANDO ESGOTO SANITÁRIO 
 
 
A codisposição de lixiviado pré-tratado por arraste com esgoto sanitário foi realizada 
no reator UASB II. Para tanto, o processo de arraste de amônia foi realizado no mesmo 
aparato experimental utilizado para a avaliação do processo de arraste de curta duração 






(Figura 19). As condições operacionais empregadas no processo de arraste foram: G igual a 
35 s-1, temperatura de 25°C e correção do pH para 10 (tais condições foram empregadas 
devido aos resultados obtidos na Etapa 1). A remoção de amônia do lixiviado foi realizada até 
que a mesma apresentasse concentrações próximas de 500 mg.L-1. Tal concentração foi 
estabelecida para que o processo de arraste pudesse ser realizado em um curto período de 
tempo. Além disso, as relações volumétricas de mistura entre lixiviado e esgoto empregadas 
no reator UASB II foram de 5 e 10%. As relações escolhidas foram pautadas nos resultados 
do ensaio de biodegradabilidade anaeróbia do lixiviado pré-tratado com esgoto sanitário. 
O sistema de alimentação do reator UASB II foi composto por um reservatório de 
30 L e uma bomba semelhante àquela descrita anteriormente, porém, operada com uma vazão 
de 0,825 L.h-1 para um TDH de 8 horas e temperatura ambiente. Após a sua partida o reator 
UASB II foi operado apenas com esgoto sanitário também por um período de 3 meses. O 
aumento gradual das relações de mistura foi realizado conforme observação na estabilidade 
do desempenho do reator. Na Figura 27 é apresentado o aparato experimental utilizado para a 
codisposição de lixiviado pré-tratado no reator UASB II. 
 
FIGURA 27 – SISTEMA UTILIZADO PARA A CODISPOSIÇÃO DE LIXIVIADO PRÉ-TRATADO POR 
ARRASTE NO REATOR UASB II TRATANDO ESGOTO SANITÁRIO 
 
 
A comparação do desempenho entre os reatores UASB I e UASB II foi realizada por 
meio do método estatístico de Tukey, sendo então avaliadas as médias dos parâmetros de 
eficiência de remoção de DQO e DBO. Além disso, foram também analisados os efeitos da 
codisposição nos reatores no que tange aos parâmetros de alcalinidade, ácidos voláteis, pH, 
cor e amônia. 
Bomba peristáltica 
Reator UASB II 
Reservatório de 
alimentação 
Tanque de arraste 
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3.4.6 Frequência de monitoramento 
 
O monitoramento do afluente e efluente dos reatores UASB I e II foram realizados 
conforme a frequência apresentada na Tabela 26. 
 
TABELA 26 – FREQUÊNCIA DE ANÁLISES DE MONITORAMENTO DO AFLUENTE E EFLUENTE 
DOS REATORES UASB I E II* 
Parâmetros Frequência 
DQO  3 x por semana 
DBO 2 x por mês 
pH 3 x por semana 
Alcalinidade 3 x por semana 
AGV 3 x por semana 
Cor 2 x por mês 
SST 2 x por mês 
Amônia 2 x por mês 
*Ensaios de 3 meses para cada relação volumétrica  
 
3.4.7 Realização de ensaios de fitotoxicidade 
 
Além dos parâmetros convencionais de análise citados anteriormente, o presente 
trabalho também realizou a avaliação da fitotoxicidade do afluente e efluente dos reatores 
UASB I e II (apenas a relação de mistura 2% de lixiviado bruto não foi analisada). 
Adicionalmente, foram avaliados também a fitotoxicidade do esgoto sanitário, do lixiviado 
bruto e do lixiviado pré-tratado por arraste. Os organismos testes utilizados nos ensaios de 
fitotoxicidade foram as sementes de Lactuca Sativa, obtidas comercialmente sem tratamento 
químico prévio e com índice de germinação igual a 98%. Os ensaios de fitotoxicidade foram 
realizados no LABEAM – UFPR. 
As amostras analisadas foram diluídas em água destilada de forma a obter as seguintes 
relações de mistura (v/v): 1, 3, 10, 30 e 100% (SOBRERO; RONCO, 2004). Para verificação 
de possíveis interferências tóxicas aos organismos expostos foi empregada como solução 
controle (branco) uma água constituída de micronutrientes, conforme apresentado na Tabela 
27. Antes do início dos ensaios de fitotoxicidade as sementes foram desinfetadas em álcool 
70% (v/v) por 30 segundos e em seguida em solução de hipoclorito de sódio a 1% (v/v) por 
dois minutos. Após esse período, as sementes foram lavadas em água destilada e mantidas 
para secar sob papel filtro (SANTOS et al., 2011). 
Os ensaios foram realizados em placas de petri previamente esterilizadas (24 horas em 
estufa a 150 ºC). Em cada placa foi inserido um papel filtro e 5 ml da amostra a ser avaliada 
(ou solução controle). Com auxílio de uma pinça foram distribuídas uniformemente 15 
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sementes em cada placa (NEVES, 2017). Após essa etapa, as placas foram então incubadas 
(em estufa do tipo DBO) na ausência de luz, a temperatura constante de 20°C, por 120 horas 
(SOBRERO; RONCO, 2004). No final do ensaio foi contabilizado o número de sementes que 
germinaram em cada placa e destas foram medidos os alongamentos das radículas (raiz) em 
milímetros (mm) com auxílio de um paquímetro. De acordo com Lamhamdi et al. (2011) só 
pode ser considerada germinada a semente cujo comprimento da radícula fosse superior a 
2 mm. 
 
TABELA 27 – SOLUÇÃO DE MICRONUTRIENTES UTILIZADA COMO BRANCO NO ENSAIO DE 
FITOTOXICIDADE 
Substância Concentração (mg.L-1) 
Nitrato de cálcio tetrahidratado (Ca (NO3)2.4H2O) 236 
Nitrato de potássio (KNO3) 202 
Sulfato de magnésio heptahidratado (MgSO4.7H2O) 246 
Fosfato monopotássico (KH2PO4) 136 
Ácido férrico etilenodiamino tetra-acético trihidratado (Fe EDTA.3H2O) 68 
FONTE: DIAS (2013). 
 
Para validação do ensaio de fitotoxicidade foi necessário que ao menos 90% das 
sementes da placa com solução controle germinassem e ainda que o coeficiente de variação de 
alongamento da radícula (Equação 29) não ultrapassasse 30% (SOBRERO; RONCO, 2004). 
Caso as condições descritas não fossem concretizadas, os resultados deveriam ser 
considerados suspeitos e os testes repetidos com outro lote de sementes. 
 




CV: coeficiente de variação (%); 
S: desvio padrão dos comprimentos das radículas (mm); 
X: média dos comprimentos das radículas (mm). 
 
Respeitadas as condições de validação do ensaio de fitotoxicidade, o número de 
sementes germinadas foi utilizado para o cálculo do índice de fitotoxicidade em relação à 




cálculos do índice de fitotoxicidade em relação ao alongamento da radícula (Equação 31) 
(BAGUR; GONZÁLEZ et al., 2011). 
 




FG: índice de fitotoxicidade em relação à germinação; 
GA: média do número de sementes germinadas na amostra (%); 
GC: média do número de sementes germinadas no controle (%). 
 
_Z Z:  Z)Z)  
 
Em que: 
FR: índice de fitotoxicidade em relação ao alongamento da radícula; 
RA: média do alongamento da radícula na amostra (mm); 
RC: média do alongamento da radícula no controle (mm). 
 
Os cálculos de FG e de FR são projetados de tal forma que seus valores variam de -1 a 
0. Valores próximos de 0 indicam a estimulação da germinação e do crescimento da radícula. 
Já valores próximos de -1 correspondem aos baixos índices de estimulação da germinação e 
também do crescimento da radícula. Desse modo, tais índices foram enquadrados em quatro 
categorias conforme os efeitos tóxicos observados a seguir (BAGUR; GONZÁLEZ et al., 
2011): 
 
• Baixa toxicidade: 0 > FG, FR  - 0,25; 
 
• Moderada toxicidade: - 0,25 > FG, FR  - 0,5; 
 
• Alta toxicidade: - 0,5 > FG, FR  - 0,75; 
 





Adicionalmente, foi calculado o índice de germinação (IG) das amostras sem diluição 
100% (v/v) por meio da Equação 32. Os valores do IG das amostras foram submetidos à 
análise de variância (ANOVA). A diferença média significativa entre os tratamentos foi 
comparada pelo teste de Tukey. O valor da CL50 foi obtido pela técnica de análise de 
regressão dos resultados de germinação. 
 





























4. RESULTADOS E DISCUSSÕES 
 
4.1 RESULTADOS DA FASE PRELIMINAR – CARACTERIZAÇÃO DO LIXIVIADO E 
DO ESGOTO SANITÁRIO UTILIZADOS NA PESQUISA 
 
4.1.1 Caracterização do lixiviado 
 
Na Tabela 28 são apresentados os valores médios dos parâmetros de caracterização do 
lixiviado coletado em cinco períodos distintos. As duas coletas de 2016, realizadas em 
bombonas de 30 L, serviram de base para a caracterização prévia do lixiviado do aterro da 
Estre. Em 2017, com a possibilidade do armazenamento em grande volume na ETE Padilha 
Sul, foram então realizadas três coletas de 5 m3 cada. 
 
TABELA 28 – CARACTERIZAÇÃO FÍSICO-QUÍMICA E MICROBIOLÓGICA DO LIXIVIADO 
Parâmetros 
Data da coleta 
Média ± desvio 










DBO (mg.L-1) 916 1.321 1.400 900 1.300 1.167 ± 240 
DQO (mg.L-1) 3.162 7.458 3.892 2.783 4.829 4.424 ± 1.866 
DBO/DQO 0,30 0,18 0,36 0,32 0,26 0,30 ± 0,06 
COD (mg.L-1) - - 825 701 - 763 ± 87 
Condutividade (S cm-1) 32.230 - 47.130 26.310 43.605 37.318 ± 9.710 
Cor aparente (uC) - 4.500 4.250 2.500 3.750 3.750 ± 890 
pH 8,0 8,2 8,1 8,1 8,2 8,1 ± 0,08 
Alcalinidade Total (mg.L-1) 12.590 10.485 12.590 7.186 14.855 11.541 ± 2.883 
Fósforo Total (mg.L-1) - 7,07 17,5 7,93 14,7 11,8 ± 5,1 
Amônia (mg.L-1) 2.628 2.888 2.670 1.400 3.435 2.604 ± 745 
NTK (mg.L-1) - - - 2.016 - 2.016 ± 0,0 
ST (mg.L-1) 12.858 13.015 13.012 7.645 12.018 11.709 ± 2.309 
STF (mg.L-1) 7.358 9.577 9.835 5.418 9.300 8.297 ± 1.882 
STV (mg.L-1) 5.500 3.438 3.177 2.227 2.717 3.411 ± 1.255 
Óleos e Graxas (mg.L-1) - - < 5,00 < 5,00 < 5,00 < 5,00 ± 0,0 
Fenóis (mg.L-1) - - 0,65 0,44 0,55 0,54 ± 0,10 
Sulfeto (mg.L-1) - - < 1 < 1 1,40 1,1 ± 0,23 
Sulfato (mg.L-1) - - < 50 < 50 < 50 < 50 ± 0,0 
Cloretos (mg.L-1) - - 3.890 1.890 3.300 3.026 ± 1.027 
Cádmio (mg.L-1) 0,08 - < 0,001 < 0,001 < 0,001 < 0,001 ± 0,0 
Cobre (mg.L-1) < 0,1 - < 0,005 0,0374 0,020 0,0208 ± 0,016 
Cromo (mg.L-1) < 0,1 - 0,313 0,212 0,300 0,275 ± 0,05 
Ferro (mg.L-1) 5,58 - 6,95 8,12 7,51 7,04 ± 1,08 
Manganês (mg.L-1) 0,320 - 0,177 0,508 0,420 0,35 ± 0,14 
Níquel (mg.L-1) 0,420 - 0,173 0,108 0,190 0,22 ± 0,13 
Zinco (mg.L-1) 0,500 - 0,501 0,536 0,670 0,55 ± 0,08 
E. Coli (un.100mL-1) - - 2,25E+05 5,20E+03 1,32E+04 8,11E+04 ± 1,0E+05 




A relação DBO/DQO é um importante indicador que caracteriza o grau de 
biodegradabilidade do lixiviado. De modo geral, relações superiores a 0,3 indicam elevada 
potencialidade da utilização de tratamentos biológicos. Já relações inferiores a 0,1 sugerem o 
emprego de processos físico-químicos de tratamento (VON SPERLING, 2014). Tratando-se 
do lixiviado em questão, a relação DBO/DQO apresentou um valor médio de 0,30 ± 0,06, 
demonstrando uma possível utilização de processos biológicos para seu tratamento. 
Entretanto, os dados de caracterização também apresentaram elevadas concentrações 
de amônia no lixiviado. Conforme apresentado no item 2.2, concentrações desse parâmetro 
superiores a 1.500 mg.L-1 podem ser tóxicas aos processos anaeróbios de tratamento 
(McCARTY, 1964; CHERNICHARO, 2016). A concentração média de amônia nas 5 coletas 
realizadas foi de aproximadamente 2.604 ± 745 mg.L-1, evidenciando a necessidade de um 
pré-tratamento do lixiviado antes de ser encaminhado a processos biológicos de tratamento. 
As elevadas concentrações de cloreto no lixiviado em estudo exigem certo grau de 
atenção. De acordo com Souto (2009), o cloreto pode causar uma série de interferências nos 
métodos analíticos de determinação da matéria orgânica presente no lixiviado. APHA (2005) 
afirmam que o cloreto é o interferente mais comum no ensaio de DQO. Concentrações acima 
de 2.000 mg.L-1 podem tanto aumentar o valor de DQO quanto diminuí-la. Isto posto, 
diluições devem ser realizadas no lixiviado no momento das análises para minimizar tais 
problemas.  
Ainda sobre o cloreto, El-Fadel et al. (2002) sugere que essa espécie iônica não está 
sujeita a transformações químicas ou biológicas no aterro, devendo passar pelas camadas mais 
profundas sem qualquer redução significativa de sua concentração. Essa característica tem 
feito do cloreto um indicador do efeito de diluição do lixiviado (MARCHIORETTO, 2003). 
Nota-se ainda uma elevada associação das concentrações de cloreto com o parâmetro 
condutividade. O lixiviado coletado em janeiro de 2017 apresentou uma concentração de 
cloreto igual a 3.890 mg.L-1 e 47.130 S cm-1 de condutividade. Na coleta de junho de 2017 
houve o decaimento da concentração de cloreto para 1.890 mg.L-1, seguida da redução da 
condutividade presente no lixiviado para 26.310 S cm-1. Na última coleta realizada em 
setembro de 2017, a concentração de cloreto era de 3.300 mg.L-1 e de condutividade igual a 
43.605 S cm-1. Desse modo, constata-se uma forte correlação positiva entre esses dois 
parâmetros, conforme apresentado no gráfico da Figura 28. 
Embora não sejam análises usuais de caracterização de lixiviados, e sim de esgotos 
sanitários, os parâmetros E. Coli (coliformes fecais) e coliformes totais foram avaliados nas 
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três coletas realizadas em 2017. Comparando os resultados do lixiviado com os valores típicos 
desses parâmetros em esgotos sanitários (Tabela 12), pode-se observar que as concentrações 
foram próximas nessas duas águas residuárias. Já as concentrações de coliformes totais do 
lixiviado ficaram abaixo (cerca de 10 a 100 vezes menos) da faixa de valores típicos de 
esgotos sanitários. Com os resultados é possível afirmar que o lixiviado também possui 
elevadas concentrações de microrganismos patogênicos. 
 
 FIGURA 28 – CORRELAÇÃO ENTRE AS CONCENTRAÇÕES DE CLORETO E CONDUTIVIDADE 
 
 
As concentrações de metais pesados nos lixiviados coletados foram semelhantes 
àquelas encontradas por Souto e Povinelli (2007) para aterros brasileiros, não indicando 
possíveis indícios de atribuição de toxicidade para tratamentos biológicos do lixiviado. De 
acordo com Sampaio et al. (1999), as concentrações de metais pesados que inibem o 
tratamento anaeróbio são: Cádmio  20 mg.L-1, Cromo  110 mg.L-1, Cobre  40 mg.L-1, 
Chumbo  340 mg.L-1, Zinco  400 mg.L-1 e Cálcio  4.500 mg.L-1. 
A relação DQO/Amônia representa a quantidade de matéria orgânica em relação à 
concentração do macronutriente nitrogênio (similar à relação C/N). Os valores encontrados 
para essa relação foram, em média, igual 1,8, indicando excesso de nitrogênio para um 
eventual tratamento biológico (a relação ótima C/N em um tratamento anaeróbio é  30). 
Tratando-se da relação DQO/Fósforo (C/P), a média dos valores encontrados foi de 500, 
apresentando um déficit do macronutriente fósforo para a correta manutenção dos 
microrganismos envolvidos no tratamento biológico (a relação ótima C/P em um tratamento 
anaeróbio é  150) (SOUZA, 1984). 
 
 




















y = 12,738x 
R2 = 0,97518 
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4.1.1.1 DQO inerte anaeróbia do lixiviado 
 
Os ensaios de DQO inerte anaeróbia aqui apresentados são referentes à coleta do 
lixiviado realizada em agosto de 2016, junho de 2017 e setembro de 2017. Na Tabela 29 estão 
sumarizados os resultados dos ensaios. A DQO inerte anaeróbia do lixiviado coletado em 
agosto de 2016 apresentou um valor, em média, igual 1.700 ± 120 mg.L-1 (ou 30,3 ± 3,5%). Já 
para o lixiviado coletado em junho de 2017, a DQO inerte anaeróbia foi igual a 937 ± 
78 mg.L-1 (ou 34,7 ± 4,2%). Por fim, o lixiviado coletado em setembro de 2017 apresentou 
uma DQO inerte de 1.723 ± 138 mg.L-1 (ou 35,9 ± 4,7%). As frações de DQO inerte 
encontradas demonstram a elevada concentração de compostos refratários presentes nos 
lixiviados coletados. Segundo Tatsi et al. (2001), tais compostos podem ser relacionados às 
substâncias húmicas e também com outras espécies complexas que resultam da condensação 
de núcleos aromáticos. 
 





















ago/2016 5.606 ± 155 1.842 ± 32 142 ± 11 1.700 ± 120 30,3 ± 3,5 0,0327 0,0291 
jun/2017 2.700 ± 80 1.152 ± 27 215 ±14 937 ± 78 34,7 ± 4,2 0,0284 0,0252 
set/2017 4.800 ± 54 1.920 ± 44 197 ± 8 1.723 ± 138 35,9 ± 4,7 0,0305 0,0271 
 
Nas figuras 29 a 31 estão apresentados os ensaios de DQO inerte anaeróbia dos 
lixiviados analisados. 
 
FIGURA 29 – ENSAIO DE DQO INERTE ANAERÓBIA: COLETA DE AGOSTO DE 2016 
 






















K20ºC = 0,0291 d-1  
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FIGURA 30 – ENSAIO DE DQO INERTE ANAERÓBIA: COLETA DE JUNHO DE 2017 
 
 
FIGURA 31 – ENSAIO DE DQO INERTE ANAERÓBIA: COLETA DE SETEMBRO DE 2017 
 
 
O decaimento contínuo da DQO biodegradável a partir dos primeiros dias de ensaio 
aponta a não necessidade de aclimatação do lodo empregado como inóculo. Isto se deve, 
provavelmente, pela semelhança das características entre a matéria orgânica rapidamente 
biodegradável do lixiviado e a presente no esgoto sanitário. Nota-se nas análises de DQO 
inerte, das coletas de agosto de 2016 e setembro de 2017, a elevação da DQO biodegradável a 
partir de determinado tempo de ensaio. De acordo com Moravia (2010), tal fato pode ser 
atribuído à produção de Produtos Microbianos Solúveis (SMP) associados ao mecanismo de 
decaimento endógeno e lise celular. No ensaio da coleta de agosto de 2016, a lise celular, 
tanto no frasco de lixiviado quanto no frasco de glicose, ocorreu próxima ao 15º dia de 










































K20ºC = 0,0252 d-1  
K20ºC = 0,0271 d-1  
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incubação. Já no ensaio da coleta de setembro de 2017, a lise celular do lixiviado ocorreu no 
12º dia de incubação, enquanto no frasco de glicose observou-se tal fenômeno no 8º dia de 
ensaio. Segundo Chernicharo (2016), a lise celular é iniciada quando a relação 
alimento/microrganismo (A/M) é muito baixa, sendo ocasionada pela limitação de substrato 
devido ao aumento da biomassa ativa no processo de degradação. 
Os resultados finais de DQO inerte anaeróbia dos lixiviados analisados estão 
apresentados na Figura 32. 
 
FIGURA 32 – PERCENTUAL DE DQO INERTE ANAERÓBIA NOS LIXIVIADOS ANALISADOS 
 
 
A coleta realizada em junho de 2017 apresentou características de um lixiviado mais 
diluído se comparado com os demais. O ensaio de DQO inerte constatou que tanto para 
lixiviados mais concentrados, quanto para lixiviados mais diluídos, a fração inerte tende a não 
sofrer alterações significativas. Essa observação serviu de base para as discussões sobre os 
efeitos da codisposição de lixiviado em sistemas de tratamento de esgotos sanitários. Moravia 
(2010) realizou ensaios de DQO inerte aeróbia em lixiviado diluído (DOQ  2.220 mg.L-1 e 
cloreto  2.033 mg.L-1) e lixiviado concentrado (DQO  3.156 mg.L-1 e cloreto  
2.533 mg.L – 1). O autor também evidenciou a paridade das frações inertes dos dois lixiviados 
analisados (DQO inerte em média igual a 40%). 
Estudos realizados por Amaral et al. (2006) em um lixiviado com concentração de 
DQO igual a 2.587 mg.L-1 e DBO de 60 mg.L-1 (DBO/DQO = 0,023), apresentaram valores 
de DQO inerte anaeróbia próximos de 40%. Os autores ainda realizaram o ensaio sob 



























resultados apontam que a fração do lixiviado refratária à degradação aeróbia é a mesma que 
àquela refratária à degradação anaeróbia (GOURDON et al, 1992). A pequena diferença entre 
os resultados pode ser atribuída à melhor adaptação dos microrganismos anaeróbios pelo fato 
do lixiviado já estar sob condições anaeróbias dentro das células no aterro (AMARAL et al., 
2006). 
Baettker et al. (2016) realizou estudos em um lixiviado com DQO de 3.895 mg.L-1 e 
com concentração de amônia igual a 3.000 mg.L-1, obtendo valores de DQO inerte anaeróbia 
próximos de 35%. Galvão (2017) realizou ensaios de DQO inerte anaeróbia em um lixiviado 
pré-tratado por arraste de amônia com DQO de 600 mg.L-1. Os resultados apontaram uma 
DQO inerte anaeróbia igual a 83%, evidenciando a elevada recalcitrância e impossibilidade de 
um tratamento biológico para tal lixiviado. Lange e Amaral (2009) realizaram ensaios de 
DQO inerte anaeróbia em um lixiviado com concentração de DQO igual a 2.374 mg.L-1. Após 
o término das análises os autores constataram uma DQO inerte da ordem 53%. 
Os valores das constantes cinéticas de decaimento obtidos nos ensaios de DQO inerte 
anaeróbia foram, em média, igual a 0,0271 ± 0,0015 d-1. Desse modo, conforme apresentado 
na Tabela 30, o TDH necessário para uma eficiência de 40% de remoção de DQO, em um 
sistema anaeróbio, deve ser minimamente igual a 19 dias. Para uma eficiência de 50%, o TDH 
aumenta para 25 dias. Por fim, para uma eficiência de 60%, o TDH requerido é de 33 dias. Os 
ensaios de DQO inerte abrangendo os estudos das constantes cinéticas de decaimento podem 
servir como base para a elaboração de sistemas de tratamento de lixiviados.  
 
TABELA 30 – CÁLCULO DO TDH PARA DIFERENTES EFICIÊNCIAS DE REMOÇÃO DE DQO  














*DQO inicial utilizada do lixiviado coletado em agosto de 2016; 
**Constante cinética média encontrada nos ensaios de DQO inerte; 
***TDH calculado por  meio da Equação 21. 
 
4.1.1.2 Monitoramento do reservatório de lixiviado 
 
A proposta de monitoramento do reservatório de lixiviado é decorrente do longo 
período de armazenamento desse líquido. A identificação de possíveis mudanças nas 
propriedades físico-químicas do lixiviado é de grande relevância para o processo de 
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codisposição em reatores UASB. Os parâmetros analisados no monitoramento foram: DQO, 
DBO, amônia, pH e temperatura. 
 
Armazenamento do lixiviado coletado em janeiro de 2017: 
 
O lixiviado coletado em janeiro de 2017 ficou armazenado por um período de 
aproximadamente 150 dias. Com exceção do pH, que aumentou de 8,1 para 8,4, constatou-se 
um decaimento nos demais parâmetros analisados. A DQO, inicialmente igual a 3.892 mg.L-1, 
sofreu uma redução de 67%. Já a DBO, com valores iniciais próximos de 1.400 mg.L-1, 
possuiu um decaimento de aproximadamente 80%. O armazenamento do lixiviado também 
contribuiu para a redução da concentração de amônia (inicial de 2.670 mg.L-1) em 78%. A 
temperatura média durante o período foi de 24,5 ± 1,9 ºC, o que pode ter contribuído para as 
elevadas remoções dos parâmetros analisados. Na Figura 33 é possível visualizar o 
comportamento temporal da DQO, DBO e amônia durante o período de armazenamento do 
lixiviado.  
 
FIGURA 33 – COMPORTAMENTO TEMPORAL DA DQO, DBO E AMÔNIA DO LIXIVIADO 
ARMAZENADO: COLETA DE JANEIRO DE 2017 
 
 
Armazenamento do lixiviado coletado em junho de 2017: 
 
O lixiviado coletado em junho de 2017 ficou armazenado por um período de 
aproximadamente 90 dias. Assim como na coleta anterior, o pH do lixiviado de junho de 2017 

























aumentou de 8,1 para 8,4. Com uma concentração inicial de 2.783 mg.L-1, a DQO sofreu uma 
redução de aproximadamente 50%. A DBO, por sua vez, inicialmente igual 900 mg.L-1, 
possuiu um decaimento da ordem de 65%. Já a concentração de amônia no lixiviado (inicial 
de 1.400 mg.L-1) sofreu uma redução de 39%. A temperatura média durante o período de 
armazenamento foi de 20,8 ± 1,7 ºC. Na Figura 34 está destacado o comportamento temporal 
dos parâmetros analisados do lixiviado em questão. 
 
FIGURA 34 – COMPORTAMENTO TEMPORAL DA DQO, DBO E AMÔNIA DO LIXIVIADO 
ARMAZENADO: COLETA DE JUNHO DE 2017 
 
 
Armazenamento do lixiviado coletado em setembro de 2017: 
 
O lixiviado coletado em setembro de 2017 também ficou armazenado por um período de 
aproximadamente 90 dias. O pH do lixiviado (pH =8,1), ao contrário das outras coletas, não 
sofreu alterações durante o monitoramento realizado. A concentração de DQO, inicialmente 
igual a 4.829 mg.L-1, sofreu um decaimento de aproximadamente 20%. Já a DBO, com 
concentração inicial de 1.300 mg.L-1, possuiu uma redução de 60%. Com uma concentração 
inicial de 3.435 mg.L-1, a redução de amônia durante o armazenamento do lixiviado foi da 
ordem de 30%. A temperatura média do período analisado foi de 22,1 ± 1,9 ºC. O 
comportamento temporal das concentrações de DQO, DBO e amônia, do lixiviado coletado 
em setembro de 2017, pode ser visualizado na Figura 35. 























FIGURA 35 – COMPORTAMENTO TEMPORAL DA DQO, DBO E AMÔNIA DO LIXIVIADO 
ARMAZENADO: COLETA DE SETEMBRO DE 2017 
 
 
A partir das análises realizadas durante o período de armazenamento dos lixiviados 
coletados, pode-se constatar que o reservatório funcionou de forma análoga a uma lagoa 
anaeróbia de fluxo-batelada. Com elevados tempos de detenção ( 90 dias), os lixiviados 
coletados tiveram, em média, uma redução de 45 ± 19% de DQO, 68 ± 9% para DBO e 49 ± 
20% para amônia.  
 
4.1.2 Caracterização do esgoto sanitário 
 
O esgoto sanitário coletado na ETE Padilha Sul, durante o período de janeiro de 2017 
a dezembro de 2017, apresentou valores dentro das faixas para as concentrações típicas de 
esgotos sanitários, conforme apresentado na Tabela 12. Na Figura 36 é possível observar a 
variação dos parâmetros DQO, DBO, SST e amônia ao longo do período analisado. A DQO 
média encontrada foi igual a 582 ± 130 mg.L-1, sendo que a DBO apresentou valores de 315 ± 
84 mg.L-1. A concentração média de SST no esgoto sanitário foi de 216 ± 90 mg.L-1 e, por 
fim, a concentração média de amônia foi igual a 44 ± 21 mg.L-1. 
Para fins de conhecimento, a eficiência do sistema implantado na ETE Padilha Sul (6 
reatores UASB e 2 lagoas facultativas), para o ano de 2017, foi de 65 ± 5% para DQO, 76 ± 
4% para DBO e 67 ± 8% para SST (SANEPAR, 2018). 


























FIGURA 36 – CARACTERIZAÇÃO FÍSICO-QUÍMICA DO ESGOTO SANITÁRIO COLETADO NA ETE 
PADILHA SUL DURANTE O ANO DE 2017: a) DQO, b) DBO, c) SST e d) AMÔNIA 
   
   
 
Além das características já mencionadas, são apresentadas na Tabela 31 as 
concentrações de alcalinidade, pH, ST e STV do esgoto sanitário coletado durante o ano de 
2017. 
 
TABELA 31 – CARACTERIZAÇÃO FÍSICO-QUÍMICA DO ESGOTO SANITÁRIO 
Parâmetros Valor médio ± desvio padrão Nº de amostras 
DBO (mg.L-1)a 315 ± 84 150 
DQO (mg.L-1)a 582 ± 130 300 
pHa 7,3 ± 0,4 200 
Alcalinidade Total (mg.L-1)a 251 ± 60 200 
Amônia (mg.L-1)b 44 ± 21 50 
ST (mg.L-1)b 550 ± 157 20 
STV (mg.L-1)b 360 ± 131 20 
SST (mg.L-1)a 216 ± 90 200 
aAnálises realizadas no LABEAM e também cedidas pela SANEPAR (2018); 
bAnálises realizadas no LABEAM. 
 
É comum na ETE Padilha Sul a prática de despejos de lodo de fossa séptica na entrada 
da estação. Em algumas situações de coleta para a presente pesquisa foi observado o aumento 









































































das concentrações de DQO e de sólidos presentes no esgoto sanitário. A partir dessa 
constatação, não foram realizadas mais coletas nos dias de despejo de lodo de fossa séptica. 
Na Figura 37 é possível observar a elevada concentração de DQO e SST nos dias de despejos. 
 
FIGURA 37 – INFLUÊNCIA DO DESPEJO DE LODO DE FOSSA SÉPTICA NA ETE PADILHA SUL: 
AUMENTO DAS CONCENTRAÇÕES DE DQO E SST NO ESGOTO SANITÁRIO 
 
 
4.2 FASE I – RESULTADOS DOS ENSAIOS DO PROCESSO DE ARRASTE DE 
AMÔNIA 
 
4.2.1 Etapa 1 – Efeitos do processo de arraste de amônia de curta duração 
 
Os ensaios do processo de arraste de amônia de curta duração (24 horas) tiveram por 
objetivo destacar qual das condições operacionais impostas (pH, temperatura e agitação) foi a 
mais eficiente no sistema de arraste. Ao todo, foram realizados 81 ensaios e mais de 400 
análises de concentração de amônia. 
Os resultados dos ensaios estão apresentados na Tabela 32. De modo geral, as 
melhores eficiências foram encontradas para os maiores valores de pH. Isto já era esperado 
uma vez que a concentração de amônia livre é totalmente dependente do pH do meio. As 
temperaturas elevadas também se mostraram com maiores eficiências no sistema de arraste. 
Conforme abordado no item 2.2, a temperatura exerce influência nas constantes de ionização 
da amônia livre, fazendo com que em temperaturas mais altas sua concentração seja maior. 
Por fim, valores de gradiente de velocidade altos também possuíram maiores eficiências nos 
































ensaios realizados. Isto se deve à agitação aumentar a superfície de contato ar-líquido, 
facilitando o arraste da amônia livre do sistema. Desse modo, a condição operacional que 
possuiu a maior eficiência na remoção de amônia (96 ± 1,4%) foi a com gradiente de 
velocidade igual a 500 s-1, pH corrigido para 10 e temperatura de 45ºC. A menor eficiência 
encontrada (11 ± 1,0%) foi no ensaio realizado com gradiente de velocidade igual a 35 s-1, pH 
sem correção e temperatura de 25ºC. A concentração inicial de amônia nos lixiviados 
ensaiados foi de 2.550 ± 173 mg.L-1 com pH igual a 8,1 ± 0,2. 
 
TABELA 32 – RESULTADOS DA EFICIÊNCIA DE REMOÇÃO DE AMÔNIA DA ETAPA 1 
Ensaiosa 
Condições operacionais do arraste de amônia do lixiviado 
Eficiência de remoção 
de amônia (%)c Agitação 
(RPM) 
G (s-1) pH 
Temperatura 
(ºC) 
1 200 500 Sem correçãob 25 25 ± 0,8 
2 200 500 Sem correçãob 35 36 ± 1,2 
3 200 500 Sem correçãob 45 42 ± 0,9 
4 200 500 Corrigido para 9 25 45 ± 1,3 
5 200 500 Corrigido para 9 35 57 ± 1,0 
6 200 500 Corrigido para 9 45 65 ± 0,7 
7 200 500 Corrigido para 10 25 82 ± 0,6 
8 200 500 Corrigido para 10 35 90 ± 1,1 
9 200 500 Corrigido para 10 45 96 ± 1,4 
10 50 80 Sem correçãob 25 13 ± 0,8 
11 50 80 Sem correçãob 35 14 ± 0,5 
12 50 80 Sem correçãob 45 20 ± 1,0 
13 50 80 Corrigido para 9 25 23 ± 0,6 
14 50 80 Corrigido para 9 35 36 ± 0,9 
15 50 80 Corrigido para 9 45 40 ± 0,7 
16 50 80 Corrigido para 10 25 61 ± 1,2 
17 50 80 Corrigido para 10 35 69 ± 0,6 
18 50 80 Corrigido para 10 45 75 ± 0,9 
19 20 35 Sem correçãob 25 11 ± 1,0 
20 20 35 Sem correçãob 35 13 ± 0,4 
21 20 35 Sem correçãob 45 16 ± 0,9 
22 20 35 Corrigido para 9 25 23 ± 0,7 
23 20 35 Corrigido para 9 35 28 ± 1,1 
24 20 35 Corrigido para 9 45 33 ± 1,0 
25 20 35 Corrigido para 10 25 60 ± 1,6 
26 20 35 Corrigido para 10 35 67 ± 1,2 
27 20 35 Corrigido para 10 45 72 ± 0,9 
a Ensaios de 24 horas realizados em triplicata, totalizando 81 ensaios; 
b pH natural do lixiviado avaliado igual a 8,1 ± 0,2; 
c Concentração de amônia inicial igual a 2.550 mg.L-1 
 
Eficiências de remoção de amônia superiores a 90% foram encontradas apenas nos 
ensaios com G = 500 s-1, pH corrigido para 10 e temperaturas acima de 35ºC. Estudos 
realizados por Ozturk et al. (2003) em tanques de arraste com concentração de amônia no 
lixiviado igual a 1.025 mg.L-1 apresentaram eficiências de remoção de 95%, sendo os ensaios 
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realizados durante 24 horas com correção do pH do lixiviado para 12. Moravia (2007) 
encontrou uma eficiência de 73% de remoção de amônia em um tanque de arraste após 48 
horas de operação. Os ensaios foram realizados sem correção do pH e com um gradiente de 
velocidade igual a 340s-1. A concentração de amônia no lixiviado era de 1.195 mg.L-1. 
Adicionalmente, o mesmo autor constatou uma eficiência de 98% ao corrigir o pH do sistema 
para 11,5. Estudos de remoção de amônia realizados por Silva et al. (2007), em tanques de 
arraste com concentração de amônia igual a 640 mg.L-1, evidenciaram uma eficiência de 80% 
após 20 dias de operação e sem correção do pH. Queiroz et al. (2011) encontrou uma 
eficiência de 20% de remoção de amônia após 15 dias de operação em tanque de arraste, com 
G = 340 s-1 e sem correção do pH. A concentração de amônia no lixiviado em questão era de 
2.183 mg.L-1. Como pode ser observado, as maiores eficiências encontradas foram aquelas 
cujo pH do lixiviado foi corrigido para valores superiores a 11. Entretanto, de acordo com 
Costa (2003), para valores de pH acima de 10, a eficiência de remoção de amônia é 
fortemente influenciada por outros fatores que afetam no processo de transferência de massa, 
como, por exemplo, a temperatura, a agitação, a profundidade, a pressão, entre outros. Desse 
modo, apenas a correção do pH para valores superiores a 11 pode trazer poucos benefícios 
referentes à eficiência do processo, e, ainda, pode também aumentar os custos de operação do 
sistema. 
A partir dos resultados apresentados na Tabela 32, constata-se que para a obtenção de 
elevadas eficiências de remoção de amônia ( 60%), em um curto período de tempo, são 
necessários o emprego de volumes consideráveis de alcalinizantes, de energia elétrica para a 
agitação do sistema e de energia térmica para o controle da temperatura. De acordo com 
Magalhães (2014), 50% dos custos de um sistema de arraste de amônia estão relacionados 
com a adição de alcalinizantes e com as questões de energia elétrica para agitação e controle 
de temperatura.  
Para elucidar de forma simples o possível custo do processo de arraste de amônia de 
lixiviados, pode-se utilizar como exemplo o aterro sanitário de Fazenda Rio Grande-PR. Com 
uma produção diária de lixiviado de aproximadamente 600 m3, o aterro gastaria mensalmente, 
apenas para realizar o processo de arraste, cerca de R$ 170 mil reais, ou R$ 9,87 por m3 
tratado (MAGALHÃES, 2014). Desse modo, as condições operacionais impostas podem ser o 
fator limitante para o emprego desses sistemas. Destaca-se que o presente trabalho não teve 
por objetivo realizar o levantamento de uma análise criteriosa de custos envolvidos no 
processo de arraste de amônia. Entretanto, com os ensaios realizados foi possível evidenciar 
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qual parâmetro operacional foi o mais significativo para o bom desempenho do sistema, 
devendo então esse ser foco dos investimentos referentes ao processo de arraste. Isto posto, na 
Figura 38 estão apresentados os resultados de eficiência de remoção de amônia separados por 
cada parâmetro analisado.  
 
FIGURA 38 – EFICIÊNCIA NA REMOÇÃO DE AMÔNIA DURANTE OS ENSAIOS DE CURTA 
DURAÇÃO PARA OS PARÂMETROS pH, TEMPERATURA E AGITAÇÃO 
 
 
Como pode ser observado, o parâmetro pH foi o responsável pelas maiores diferenças 
entre as médias de eficiências de remoção de amônia do lixiviado. A eficiência média dos 
ensaios com pH igual a 8,1 foi de 21,1 ± 10,5%. Quando corrigido para 9, a eficiência média 
subiu para 39,0 ± 13,7%. Por fim, a eficiência média de remoção de amônia, quando corrigido 
o pH para 10, foi de 74,9% ± 11,6%. A partir desses dados foi elaborado o gráfico de 
dispersão dos resultados de eficiência para os diferentes valores de pH, conforme apresentado 
na Figura 39. O coeficiente de correlação encontrado foi igual a + 0,86, evidenciando a forte 
correlação entre o parâmetro pH e a eficiência de remoção de amônia. Já o coeficiente de 
determinação R2 foi igual a 0,75, sendo então a eficiência do processo de arraste, para as 
























































FIGURA 39 – GRÁFICO DE DISPERSÃO DOS RESULTADOS DE pH VERSUS EFICIÊNCIA DE 
REMOÇÃO DE AMÔNIA NOS ENSAIOS DE CURTA DURAÇÃO 
 
 
O parâmetro temperatura obteve pequenas diferenças entre as médias de eficiência de 
remoção de amônia e elevados desvios-padrão. Os ensaios com a temperatura de 25ºC 
possuíram uma eficiência média de 38,3 ± 23,4%. Já para a temperatura de 35ºC a eficiência 
média de arraste foi igual a 45,6 ± 25,3%. Por fim, para a temperatura de 45ºC a eficiência 
média do processo foi de 51,1 ± 25,7%. Com a elaboração do gráfico de dispersão dos 
resultados entre temperatura e eficiência de remoção de amônia, representado pela Figura 40, 
foi possível estabelecer um grau de correlação entre as variáveis de + 0,20, sendo considerada 
fraca. O coeficiente de determinação encontrado foi igual a 0,05, fazendo com que o 
parâmetro temperatura, para as condições impostas no presente ensaio, influencie em apenas 
5% na eficiência de remoção de amônia. 
 
FIGURA 40 – GRÁFICO DE DISPERSÃO DOS RESULTADOS DE TEMPERATURA VERSUS 
























































r = + 0,86 
R2 = 0,75 
r = + 0,20 
R2 = 0,05 
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O último parâmetro analisado foi o gradiente de velocidade. As eficiências médias de 
remoção de amônia nas diferentes condições de agitação foram superiores àquelas do 
parâmetro temperatura, contando ainda com menores desvios-padrão. Para o gradiente de 
velocidade igual a 35 s-1, a eficiência média encontrada foi de 42,5 ± 18,1%. Já para um 
gradiente de 80 s-1, a eficiência média do processo foi igual a 44,0 ± 18,1%. Finalmente, para 
o gradiente de 500 s-1, a eficiência média de remoção de amônia foi de 59,8 ± 23,7%. A partir 
do gráfico de dispersão dos resultados apresentado na Figura 41, constata-se que o parâmetro 
gradiente de velocidade possuiu uma correlação igual a + 0,41, sendo essa considerada 
moderada. Já o coeficiente de determinação encontrado foi de 0,17, sendo então que o 
gradiente de velocidade, para as condições impostas no presente ensaio, influenciou em 17% 
na eficiência de remoção de amônia. 
 
FIGURA 41 – GRÁFICO DE DISPERSÃO DOS RESULTADOS DE GRADIENTE DE VELOCIDADE 
VERSUS EFICIÊNCIA DE REMOÇÃO DE AMÔNIA NOS ENSAIOS DE CURTA DURAÇÃO 
 
 
Os resultados de correlação e do coeficiente de determinação apontam que as tomadas 
de decisões em sistemas de remoção de amônia devam ser pautadas, visando somente a 
eficiência do processo, principalmente na adição de alcalinizantes para correção do pH. 
Posteriormente devem então ser analisadas as condições operacionais de agitação e 
temperatura, respectivamente.  
Tratando-se das questões envolvendo não somente a eficiência, mas também os custos 
do processo, a escolha das melhores condições de operação do tanque de arraste devem ser 
realizadas de forma que se busque o entendimento dos seguintes critérios: características do 
lixiviado a ser pré-tratado; posterior tratamento do lixiviado em sistemas biológicos ou físico-
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r = + 0,41 
R2 = 0,17 
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químicos; eficiência de remoção de amônia requerida pelo sistema de tratamento do lixiviado; 
custos do processo de arraste de amônia envolvendo a adição de alcalinizantes e de energia 
elétrica para a agitação e temperatura do sistema. 
Na Figura 42 está apresentado um resumo dos resultados obtidos da influência de cada 
parâmetro analisado durante os ensaios de curta duração (Etapa 1). Desse modo, 97% da 
remoção de amônia em um tanque de arraste pode se dar pelos fatores aqui observados (pH, 
agitação e temperatura). Os outros 3% podem estar relacionados com as questões de pressão 
atmosférica, profundidade do tanque e possível elevação natural do pH devido ao arraste de 
CO2 presente no meio. 
 
FIGURA 42 – INFLUÊNCIA DOS PARÂMETROS pH, TEMPERATURA E AGITAÇÃO NO PROCESSO 
DE ARRASTE DE AMÔNIA DE CURTA DURAÇÃO (24 HORAS): RESUMO DOS RESULTADOS 
 
 
4.2.2 Etapa 2 – Efeitos do processo de arraste de amônia de longa duração 
 
Ao contrário da etapa anterior, a Etapa 2 teve por objetivo realizar a completa remoção 
de amônia dos lixiviados ensaiados. Sendo assim, foi possível verificar as variações de DQO, 
alcalinidade, pH e cor durante o processo de arraste. Na Tabela 33 estão apresentadas as 
características físico-químicas do lixiviado utilizado nos ensaios de longa duração. 
Os ensaios da Etapa 2 foram divididos de acordo com o gradiente de velocidade 
utilizado, sendo eles: gradiente de velocidade igual a 340 s-1 (Ensaios 1 a 3); gradiente de 
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velocidade igual a 80 s-1 (Ensaios 4 a 6); gradiente de velocidade igual a 35 s-1 (Ensaios 7 a 9) 
e ensaios sem gradiente de velocidade (Ensaio 10). 
 
TABELA 33 – CARACTERIZAÇÃO FÍSICO-QUÍMICA DO LIXIVIADO BRUTO UTILIZADO NOS 
ENSAIOS DA ETAPA 2 
Parâmetros Lixiviado bruto 
DQO (mg.L-1) 7.458  ± 578 
Amônia (mg.L-1) 2.888 ± 455 
pH 8,1 ± 0,2 
Alcalinidade (mg.L-1) 10.485 ± 1.329 
Cor aparente (uH) 4.500 ± 602 
 
4.2.2.1 Ensaios com gradiente de velocidade igual a 340 s-1 (RPM = 200) – Ensaios 1 a 3 
 
O lixiviado utilizado no Ensaio 1, com pH corrigido para 10, apresentou uma taxa de 
remoção de amônia que variou entre 10 a 11 mg.L-1.h-1. A temperatura média do lixiviado nos 
jarros durante o ensaio foi de 23,0 ± 1,9 ºC. Já o pH acabou decaindo para valores entre 9,6 e 
9,7. A remoção completa de amônia se deu em um período de 11 dias. 
O Ensaio 2, cujo pH do lixiviado foi corrigido para 9, apresentou uma taxa de remoção 
de amônia que variou entre 9,2 a 10 mg.L-1.h-1. A remoção completa de amônia se deu em um 
período de 13 dias. A temperatura média do lixiviado durante o ensaio foi de 25,9 ± 1,1 ºC. Já 
o pH aumentou para valores entre 9,3 e 9,5. 
Por fim, o Ensaio 3, sem correção do pH do lixiviado, apresentou uma taxa de 
remoção de amônia que variou entre 7 a 7,5 mg.L-1.h-1. A remoção completa de amônia se deu 
em um período de 17 dias. O pH do lixiviado, que inicialmente era igual a 8,1, aumentou 
durante o ensaio para valores entre 9,3 e 9,5. A temperatura do lixiviado durante o ensaio foi, 
em média, igual a 24,1 ± 2,2 ºC. 
Após a completa remoção de amônia foram realizadas análises de DQO, alcalinidade e 
cor nos jarros em estudo. Desse modo, constatou-se uma redução na concentração de matéria 
orgânica presente no lixiviado ao longo do processo de pré-tratamento. No Ensaio 1, houve 
uma eficiência de redução de DQO de aproximadamente 50%. Já para os Ensaios 2 e 3, a 
redução desse parâmetro ficou em 45 e 42%, respectivamente. A concentração da alcalinidade 
ao longo da condução dos experimentos também sofreu reduções. O Ensaio 1 apresentou um 
consumo de alcalinidade da ordem de 52%. Os Ensaios 2 e 3 apresentaram um consumo de 42 
e 39%, respectivamente. Por fim, a cor aparente do lixiviado sofreu uma redução de 40% no 
Ensaio 1, 25% no Ensaio 2 e 8% no Ensaio 3. 
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Na Figura 43 estão apresentados os decaimentos das concentrações de amônia durante 
os ensaios realizados com G = 340 s-1. 
 
FIGURA 43 – PERFIL TEMPORAL DA CONCENTRAÇÃO DE AMÔNIA NOS ENSAIOS DE ARRASTE 
EM JAR-TEST COM G = 340 s-1 (ENSAIO 1: pH INICIAL DE 10; ENSAIO 2: pH INICIAL DE 9; ENSAIO 3: 
pH INICIAL DE 8,1) 
 
 
4.2.2.2 Ensaios com gradiente de velocidade igual a 80 s-1 (RPM = 50) – Ensaios 4 a 6 
 
O Ensaio 4, com pH do lixiviado corrigido para 10, apresentou uma taxa de remoção 
de amônia que variou entre 9,1 a 10 mg.L-1.h-1. A remoção completa de amônia se deu em um 
período de 13 dias. A temperatura média do lixiviado durante o ensaio foi de 24,1 ± 1,3 ºC. 
Adicionalmente, foi observado ao final do ensaio o decaimento do valor do pH para valores 
entre 9,7 e 9,8. 
Com o pH do lixiviado corrigido para 9, o Ensaio 5 apresentou uma taxa de remoção 
de amônia que variou entre 7,0 a 7,5 mg.L-1.h-1. O pH do lixiviado ao final do ensaio 
aumentou para valores entre 9,4 e 9,5. A remoção completa de amônia se deu em um período 
de 17 dias. A temperatura média do lixiviado durante o ensaio foi de 23,4 ± 2,2 ºC. 
O Ensaio 6, cujo lixiviado não sofreu correção de pH, apresentou uma taxa de 
remoção de amônia que variou entre 5 a 5,3 mg.L-1.h-1. A remoção completa de amônia se deu 
em um período de 25 dias. O pH do lixiviado aumentou durante o ensaio de 8,1 para valores 
entre 8,9 e 9,1. A temperatura média do lixiviado foi igual a 23,6 ± 1,7 ºC. 
































Os decaimentos das concentrações de amônia durante os ensaios realizados com 
G = 80 s-1 estão apresentados na Figura 44. 
 
FIGURA 44 – PERFIL TEMPORAL DA CONCENTRAÇÃO DE AMÔNIA NOS ENSAIOS DE 
ARRASTE EM JAR-TEST COM G = 80 s-1 (ENSAIO 4: pH INICIAL DE 10; ENSAIO 5: pH INICIAL 
DE 9; ENSAIO 6: pH INICIAL DE 8,1) 
 
 
Em relação às análises das variações estudadas, foi verificado uma eficiência de 
remoção de DQO no Ensaio 4 de aproximadamente de 53%. No Ensaio 5 a eficiência de 
remoção desse parâmetro foi de 47%. Já no Ensaio 6 a eficiência encontrada foi de 44%. As 
análises de alcalinidade evidenciaram uma diminuição na sua concentração de 
aproximadamente 47% no Ensaio 4. No Ensaio 5 e 6, observou-se o consumo desse parâmetro 
em 40 e 38%, respectivamente. Finalmente, as análises de cor aparente no lixiviado 
submetido ao processo de arraste de amônia apresentaram uma redução de 42% no Ensaio 4, 
26% no Ensaio 5 e 9% no Ensaio 6. 
 
4.2.2.3 Ensaios com gradiente de velocidade igual a 35 s-1 (RPM = 20) – Ensaios 7 a 9 
 
Na Figura 45 estão apresentados os decaimentos das concentrações de amônia durante 
os ensaios realizados com G = 35 s-1. O lixiviado utilizado no Ensaio 7 teve o pH corrigido 
para 10. A remoção completa de amônia se deu em um período de 17 dias. A taxa de remoção 
de amônia variou entre 7,1 a 7,4 mg.L-1.h-1. A temperatura média do lixiviado durante o 
































ensaio foi de 23,8 ± 2,0 ºC. Ao final dos experimentos de arraste foi constatado o decaimento 
do pH para valores entre 9,5 e 9,7. 
O Ensaio 8, com pH do lixiviado corrigido para 9, apresentou uma taxa de remoção de 
amônia que variou entre 5,7 a 6,1 mg.L-1.h-1. A temperatura média do lixiviado durante o 
ensaio foi de 23,2 ± 1,9 ºC. O pH do lixiviado ao final do ensaio aumentou para valores entre 
9,2 e 9,4. A remoção completa de amônia se deu em um período de 21 dias. 
O Ensaio 9, cujo lixiviado não sofreu correção de pH, apresentou uma taxa de 
remoção de amônia que variou entre 4,3 a 4,8 mg.L-1.h-1. O pH do lixiviado aumentou durante 
o ensaio para valores entre 8,7 e 9,0. A remoção completa se deu em um período de 27 dias. A 
temperatura média do lixiviado foi igual a 24,1 ± 1,5 ºC. 
 
FIGURA 45 – PERFIL TEMPORAL DA CONCENTRAÇÃO DE AMÔNIA NOS ENSAIOS DE 
ARRASTE EM JAR-TEST COM G = 35 s-1 (ENSAIO 7: pH INICIAL DE 10; ENSAIO 8: pH INICIAL 
DE 9; ENSAIO 9: pH INICIAL DE 8,1) 
 
 
Ao final das análises foi verificado uma eficiência de remoção de DQO, no Ensaio 7, 
de aproximadamente 54%. No Ensaio 8 e 9, a eficiência de remoção desse parâmetro foi igual 
a 47 e 41%, respectivamente. Tratando-se da alcalinidade, observou-se um consumo dessa em 
aproximadamente 40% no Ensaio 7 e de 37% no Ensaio 8. Já no Ensaio 9 o consumo de 
alcalinidade foi de 32%. Por fim, as análises de cor aparente apresentaram uma redução de 
39% no Ensaio 7, 21% no Ensaio 8 e 8% no Ensaio 9. 
 
































4.2.2.4 Ensaios sem gradiente de velocidade e sem correção do pH – Ensaio 10 
 
O Ensaio 10 foi responsável pela análise do decaimento natural da amônia presente no 
lixiviado durante um período de 30 dias (Figura 46). A taxa de remoção de amônia variou 
entre 0,4 a 0,6 mg.L-1.h-1. A temperatura média do lixiviado durante o ensaio foi de 21,2 ± 
1,3 ºC. Ao final dos experimentos de arraste foi constatado o aumento do pH para valores 
entre 8,2 e 8,3. Ao final do período de análise, constatou-se uma eficiência de remoção de 
DQO de aproximadamente de 10%. Já a alcalinidade sofreu uma redução de 13%. Por fim, a 
cor aparente foi reduzida em 5%. 
 
FIGURA 46 – PERFIL TEMPORAL DA CONCENTRAÇÃO DE AMÔNIA NO ENSAIO 10, SEM 
GRADIENTE DE VELOCIDADE E SEM CORREÇÃO DO pH 
 
 
4.2.2.5 Resumo das variações observadas de DQO, alcalinidade, pH e cor nos ensaios de 
arraste de amônia 
 
Os resultados do processo de arraste de longa duração realizados no presente trabalho 
evidenciaram que alguns parâmetros como DQO, alcalinidade, pH e cor, sofrem variações 
significativas em suas concentrações durante a volatilização da amônia. Isto posto, as 
mudanças das características físico-químicas do lixiviado pré-tratado devem ser levantadas e 
analisadas, uma vez que se pretende realizar a codisposição desse lixiviado em reatores 
UASB tratando esgoto sanitário. 































Na Figura 47 estão apresentados os resultados de eficiência de remoção de DQO 
durante os ensaios de arraste de amônia de longa duração (Etapa 2). Desconsiderando o 
Ensaio 10, todos os outros apresentaram uma elevada eficiência de remoção desse parâmetro. 
Esse fato pode estar associado ao longo tempo de realização dos ensaios, ou, ainda, devido à 
volatilização de compostos orgânicos presentes no lixiviado (OZTURK et al., 2003; LEITE et 
al., 2009). 
 
FIGURA 47 – REMOÇÃO DE DQO NOS ENSAIOS DE ARRASTE DE AMÔNIA DE LONGA DURAÇÃO 
 
 
Estudos realizados por Queiroz et al. (2011), em um tanque de arraste de amônia, 
evidenciaram uma remoção de DQO de 45,4% em um lixiviado submetido a um gradiente de 
velocidade igual a 340 s-1 e sem correção do pH. Os autores constataram a possibilidade da 
ocorrência de algum nível de biodegradação do lixiviado, podendo tal fenômeno ser explicado 
devido ao longo tempo de duração dos ensaios (15 dias). Ferraz (2010) realizou ensaios de 
remoção de amônia em torres de arraste e notou que o desempenho do processo possuiu 
eficiências de remoção de DQO semelhantes, e até mesmo superiores, àquelas encontradas em 
sistemas biológicos de tratamento.  
Os resultados de remoção de DQO, obtidos nos 10 ensaios realizados, apresentaram 
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agitação. Adicionalmente, maiores eficiências também foram encontradas nos ensaios com 




De acordo com Contrera (2008), a alcalinidade, o pH e a concentração de amônia 
presente no lixiviado estão diretamente relacionadas. Lixiviados com pH elevado geralmente 
apresentam uma alcalinidade elevada, enquanto que maiores concentrações de amônia na 
forma ionizada também tornam o meio mais alcalino (CLÈMENT et al., 1997). Na Figura 48 
estão apresentados os resultados do consumo de alcalinidade durante os ensaios de arraste de 
amônia de longa duração. 
 




Durante o processo de arraste o íon amônio (NH4+) é convertido em amônia livre 
(NH3), sendo então o carbonato (um dos principais constituintes da alcalinidade) responsável 
por neutralizar os íons H+ formados (LEITE et al., 2007). Desse modo, constata-se que o 
processo de arraste de amônia é responsável pelo consumo de alcalinidade no lixiviado. A 
partir da análise dos 10 ensaios realizados, conclui-se que os maiores consumos de 
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Outra explicação encontrada na literatura para tal consumo é a elevada concentração 
de sais (cloretos) presentes no lixiviado, bem como, o potencial iônico do sistema, podendo 
tais fatores contribuir diretamente para a redução do sistema de tamponamento do meio 




Na Figura 49 estão apresentadas as variações do pH durante os ensaios de arraste de 
amônia de longa duração. A partir dos resultados obtidos, pode-se evidenciar dois 
comportamentos distintos nos ensaios realizados, sendo eles: o aumento do pH nos ensaios 
sem correção de pH e com correção para 9 e a diminuição do valor de pH nos ensaios com pH 
do lixiviado corrigido para 10.  
 
FIGURA 49 – VARIAÇÕES DO pH NOS ENSAIOS DE ARRASTE DE AMÔNIA DE LONGA DURAÇÃO 
 
 
Conforme já destacado no item 2.3.1, o aumento do pH em processos de arraste de 
amônia pode ser justificado pela remoção conjunta de CO2 do sistema. Devido às diferentes 
constantes de Henry, o CO2 é arrastado muito mais rápido que o NH3, ocasionando o aumento 
do pH do meio (FERRAZ, 2010). Os ensaios realizados no presente trabalho sem correção do 
pH foram os que apresentaram os maiores aumentos desse parâmetro. Entretanto, alguns 
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correção do pH para valores superiores a 9, é comum que ocorra o decaimento do valor do pH 
do lixiviado (MARTINEN et al., 2002; CALLI et al., 2005; QUAN et al., 2009; BASTOS, 
2011). Esse fato pode ser explicado devido ao elevado consumo de alcalinidade nos ensaios 
onde é realizada a correção do pH. Uma vez que a concentração de carbonatos diminua no 
sistema, é provável que ocorra uma menor neutralização do íon H+ formado durante o 




Na Figura 50 pode ser visualizada a diferença de cor entre o lixiviado bruto e o 
lixiviado pré-tratado por arraste de amônia (com correção do pH para 10) nos ensaios de 
longa duração. 
 
FIGURA 50 – COMPARAÇÃO DO PARÂMETRO COR NO A) LIXIVIADO BRUTO E NO B) LIXIVIADO 
PRÉ-TRATADO POR ARRASTE DE AMÔNIA
 
 
Conforme apresentado no gráfico da Figura 51, os resultados obtidos nos ensaios de 
arraste de amônia de longa duração evidenciaram que as maiores reduções de cor ocorreram 
quando realizada a correção do pH para 10 e 9. Desse modo, a alcalinização do lixiviado 
revelou-se útil na redução de cor presente no lixiviado. Estudos realizados por Souto (2009), 
em torres de arraste, também destacaram a eficiência da alcalinização para a redução de cor. 
O autor ainda concluiu que o aumento do pH no lixiviado, utilizando cal hidratada, favoreceu 








Embora não analisado no presente trabalho, grande parcela da cor no lixiviado pode 
ser atribuída à compostos refratários, como, por exemplo, as substâncias húmicas. Estas, por 
sua vez, possuem a capacidade de adsorção e complexação de íons e interação com metais 
presentes no meio, principalmente o ferro (ROCHA; ROSA, 2003; ROSA et al., 2009). Desse 
modo, ainda que não conclusivo, o processo de alcalinização para correção do pH no lixiviado 
pode ter influenciado a precipitação de metais ligados a substâncias húmicas. 
 
4.2.3 Problemas operacionais encontrados no processo de arraste de amônia 
 
Durante o processo de arraste de amônia nos ensaios da Etapa 1 e da Etapa 2, não foi 
observado a formação de espuma nos tanques de arraste. De acordo com Bastos (2011), um 
dos principais problemas operacionais da remoção de amônia em torres de arraste é o 
aparecimento de espuma, sendo que quanto maior a vazão de ar aplicada no sistema maior 
será sua formação.  
Embora não tenha ocorrido a formação de espuma durante o arraste de amônia nos 
tanques de arraste, foi observado, entretanto, o surgimento dessa quando realizado o ajuste do 
pH do lixiviado pré-tratado (Figura 52). A condição operacional utilizada no processo de 
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fez com que o pH do lixiviado pré-tratado fosse igual a 9,6 ± 0,4. Tentativas de codisposição 
com esse pH foram realizadas, porém, constatou-se o surgimento de problemas referentes à 
estabilidade e desempenho dos reatores. O pH do lixiviado pré-tratado foi então corrigido por 
meio da utilização de ácido sulfúrico 1 N até valores próximos de 8,1 (valor do pH natural do 
lixiviado bruto).  
 




A formação de espuma na correção do pH do lixiviado pré-tratado pode estar ligada ao 
aumento da temperatura durante esse processo. A adição do ácido no lixiviado favoreceu a 
liberação de energia no meio em forma de calor. Estudos realizados por Souto (2009) também 
evidenciaram o surgimento de espuma no lixiviado quando realizado o aumento de 
temperatura. Para que não houvessem interferências no desempenho do processo de 
codisposição em reator UASB, a espuma foi dissolvida manualmente com o auxílio de um 
bastão de vidro. 
Outro problema encontrado, porém, durante o processo de arraste de amônia, foi a 
formação de um precipitado no fundo do tanque de arraste conforme apresentado na Figura 
53. De acordo com Souto (2009), podem ocorrer no processo de arraste de amônia a 
precipitação de ferro e carbonato de cálcio. O autor ainda destaca que a quantidade e as 
propriedades físico-químicas dessa precipitação dependem das características do lixiviado 
bruto. Foram observadas produções significativas de precipitados nos ensaios de arraste que 
realizaram a correção do pH do lixiviado. 
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Desse modo, em sistemas reais de tanque de arraste, deve-se levar em consideração a 
gestão desse precipitado para que o mesmo não influencie, de forma negativa, o tratamento 
biológico ou físico-químico do lixiviado. 
 
FIGURA 53  – FORMAÇÃO DE PRECIPITADO NO FUNDO DO TANQUE DE ARRASTE
 
 
4.2.4 Resumo dos resultados obtidos na Fase I 
 
Na Figura 54 pode ser visualizado um resumo esquemático dos resultados obtidos na 
Fase I do presente trabalho. A Etapa 1 destacou que o parâmetro operacional que mais 
influencia na remoção de amônia em sistemas de arraste é o pH, seguido da agitação e 
temperatura. Com um gradiente de velocidade igual a 500 s-1, pH corrigido para 10 e 
tempertura de 45°C, a eficiência máxima de remoção de amônia encontrada foi de 96% para 
um período de 24 horas. Já a Etapa 2 evidenciou que o processo de arraste pode variar as 
concentrações de DQO, alcalinidade, pH e cor no lixiviado. De modo geral, foram observadas 
reduções significativas nos valores de DQO, alcalinidade e cor nos ensaios realizados. O pH, 
por sua vez, pode tanto aumentar quanto diminuir seu valor durante o processo de arraste. O 
fator responsável por tal variação é a realização ou não do processo de alcalinização. 
Adicionalmente, alguns problemas operacionais foram identificados durante (formação de um 
precipitado) e após (formação de espuma quando utilizado ácido para redução do pH) a 





FIGURA 54  – RESUMO DOS RESULTADOS DE ARRASTE OBTIDOS NA FASE I 
 
 
4.3 FASE II – RESULTADOS DA CODISPOSIÇÃO DE LIXIVIADO EM REATOR 
UASB TRATANDO ESGOTO SANITÁRIO 
 
Para um melhor entendimento dos estudos envolvendo o processo de codisposição de 
lixiviado apresentado no presente item, foram realizados de forma preliminar ensaios de 
139 
 
biodegradabilidade anaeróbia do a) esgoto sanitário com diferentes concentrações de amônia; 
b) das misturas entre esgoto sanitário e lixiviado bruto e c) das misturas entre esgoto sanitário 
e lixiviado pré-tratado. Adicionalmente, foram realizados ensaios de AME do lodo utilizado 
como inóculo nos reatores UASB I e II. As características do lixiviado pré-tratado, utilizado 
na presente fase de estudo, foram analisadas para uma melhor compreensão do processo de 
codisposição em reator UASB. Após o término dos ensaios de codisposição, o lodo dos 
reatores também foi submetido ao ensaio de AME para verificação de possíveis interferências 
inibitórias relacionadas com a mistura entre esgoto sanitário e lixiviado. Por fim, ensaios de 
fitotoxicidade, com a utilização de sementes de Lactuca sativa, foram realizados para avaliar 
a toxicidade das misturas afluente e efluente dos reatores UASB I e II. 
 
4.3.1 Ensaios de biodegradabilidade anaeróbia 
 
4.3.1.1 Esgoto sanitário com diferentes concentrações de amônia 
 
Os ensaios de biodegradabilidade anaeróbia realizados com esgoto sanitário, variando 
as concentrações de amônia de 40 até 1.200 mg.L-1, não evidenciaram total inibição dos 
microrganismos envolvidos no processo de degradação anaeróbia. Na Figura 55 pode ser 
observado o volume de CH4 acumulado durante os ensaios e também as porcentagens de 
biodegradabilidade de cada condição imposta. 
A porcentagem da biodegradabilidade do esgoto sanitário com concentrações de 
amônia até 240 mg.L-1 foram bem próximas, apresentando em média um valor de 95 ± 2%. A 
partir de concentrações superiores a 480 mg.L-1, foi observada uma queda significativa na 
capacidade de biodegradação do esgoto sanitário, apresentando valores médios de 52 ± 9% de 
biodegradabilidade. Comportamento semelhante foi verificado no volume de CH4 acumulado, 
sendo que concentrações de amônia de 900 mg.L-1 apresentaram um volume acumulado 50% 
menor do que aqueles com concentrações até 240 mg.L-1. 
O pH do esgoto sanitário utilizado no ensaio foi de 7,5, constatando que praticamente 
toda amônia estava na forma ionizada (menos tóxica). De acordo com a literatura clássica, 
concentrações de amônia até 1.500 mg.L-1 não possuem efeitos adversos em sistemas de 
tratamento anaeróbio (McCARTY, 1964; CHERNICHARO, 2016). Estudos realizados por 
Borja et al. (1996) encontraram inibição nos microrganismos metanogênicos com 
concentrações de amônia de 7.000 mg.L-1. O lodo utilizado como inóculo tinha sido 
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previamente aclimatado. Calli et al. (2005), ao tratar esgoto sintético em reator UASB com 
lodo também previamente aclimatado, encontrou concentrações de amônia inibitórias ao 
processo próximas de 6.000 mg.L-1. 
 
FIGURA 55  – A) BIODEGRADABILIDADE ANAERÓBIA E B) VOLUME DE CH4 PRODUZIDO NOS 
ENSAIOS DE ESGOTO SANITÁRIO COM DIFERENTES CONCENTRAÇÕES DE AMÔNIA DURANTE 
20 DIAS DE INCUBAÇÃO 
  
 
O lodo utilizado nos ensaios do presente estudo não foi previamente aclimatado com 
concentrações elevadas de amônia. Desse modo, conclui-se que os resultados apresentados na 
Tabela 34 possam ser melhores, em termos de porcentagem de biodegradabilidade e volume 
acumulado de CH4, caso realizada a aclimatação prévia do inóculo. 
 
TABELA 34 – RESULTADOS DO ENSAIO DE BIODEGRADABILIDADE ANAERÓBIA DO ESGOTO 











Lodo + Esgoto (40 mg.L-1)* 185 ± 20 522 ± 32 11 ± 5 98 ± 4 
Lodo + Esgoto (60 mg.L-1) 180 ± 18 525 ± 25 23 ± 11 96 ± 2 
Lodo + Esgoto (120 mg.L-1) 174 ± 22 537 ± 26 40 ± 15 92 ± 6 
Lodo + Esgoto (240 mg.L-1) 172 ± 10 544 ± 34 38 ± 13 93 ± 5 
Lodo + Esgoto (480 mg.L-1) 122 ± 13  560 ± 30 86 ± 11 85 ± 8 
Lodo + Esgoto (700 mg.L-1) 105 ± 18 575 ± 35 221 ± 35 62 ± 6 
Lodo + Esgoto (900 mg.L-1) 92 ± 25 583 ± 29 257 ± 27 55 ± 10 
Lodo + Esgoto (1.200 mg.L-1) 80 ± 30 610 ± 33 369 ± 43 40 ± 12 
*Os valores entre parênteses correspondem às concentrações de amônia utilizadas em cada ensaio. 
 
4.3.1.2 Mistura de esgoto sanitário e lixiviado bruto 
 
Os resultados aqui reportados se remetem ao ensaio de biodegradabilidade anaeróbia 










































os resultados do volume de CH4 acumulado e a porcentagem de biodegradabilidade para o 
delineamento proposto na Tabela 35. O lixiviado bruto utilizado no presente ensaio foi o da 
coleta realizada em janeiro de 2017, apresentando uma concentração de amônia igual a 
2.670 mg.L-1.  
A degradação apenas do esgoto sanitário apresentou novamente uma porcentagem de 
biodegradabilidade elevada, sendo essa igual a 97 ± 4%. Já os ensaios de mistura entre 
lixiviado bruto e esgoto sanitário, com relações volumétricas de 1 a 5%, apresentaram uma 
biodegradabilidade superior a 70%. Desse modo, constatou-se que mesmo em baixas relações 
volumétricas o lixiviado bruto diminuiu a eficiência do tratamento do esgoto sanitário. Por 
fim, as misturas com relações 10 e 15% apresentaram biodegradabilidades de 38,4% e 19,6%, 
respectivamente. O pH em todas as misturas realizadas não ultrapassou o valor de 7,6, 
evidenciando que boa parte da amônia estava na forma ionizada. 
 
FIGURA 56  – A) BIODEGRADABILIDADE ANAERÓBIA E B) VOLUME DE CH4 PRODUZIDO NOS 




Em geral, os resultados apontaram dificuldades de tratamento nas misturas entre 
lixiviado e esgoto sanitário  10%. Resultados semelhantes foram encontrados por Santos 
(2009), onde o autor utilizou relações de mistura entre lixiviado e esgoto sanitário variando de 
1 a 10% para tratamento em reator UASB. A concentração de amônia no lixiviado em questão 
era de 1.747 mg.L-1. Para as relações de mistura até 2,5%, o autor não identificou efeitos 
adversos no tratamento. Entretanto, nas relações entre 2,5 e 5% foram constatados efeitos 
negativos significativos, e acima de 10% a alternativa de mistura foi considerada altamente 
tóxica. Estudos realizados por Borth (2017) analisaram o processo de codisposição em reator 











































autor constatou eficiências de remoção de DQO de 74,3%, para a relação de mistura igual a 
5%, e 69,3% para a relação de mistura de 10%. Ensaios de biodegradabilidade anaeróbia 
realizados por Barba et al. (2008), com relações de mistura entre lixiviado e esgoto sanitário, 
variando de 10 a 100%, evidenciaram uma eficiência de remoção de DQO igual a 62% para a 
relação de mistura de 10%. Para uma relação de 30%, a eficiência desse parâmetro foi de 
28%. Por fim, para o tratamento puro do lixiviado, a eficiência de remoção de DQO foi igual 
a 18%. 
 
TABELA 35 – RESULTADOS DO ENSAIO DE BIODEGRADABILIDADE ANAERÓBIA DO 
TRATAMENTO COMBINADO ENTRE LIXIVIADO BRUTO E ESGOTO SANITÁRIO DURANTE 20 
DIAS DE INCUBAÇÃO 
Condição 
Volume acumulado 







Lodo + Esgoto 172 ± 25 447 ± 54 18 ± 7 97 ± 4 
Lodo + Esgoto (99%)* + Lixiviado (1%)* 164 ± 33 456 ± 38 46 ± 12 90 ± 5 
Lodo + Esgoto (95%) + Lixiviado (5%) 162 ± 40 546 ± 47 140 ± 22 74 ± 10 
Lodo + Esgoto (90%) + Lixiviado (10%) 109 ± 36 709 ± 60 437 ± 89 38 ± 15 
Lodo + Esgoto (85%) + Lixiviado (15%) 75 ± 27 949 ± 58 763 ± 122 20 ± 17 
*Os valores entre parênteses correspondem às relações de mistura (v/v %). 
 
4.3.1.3 Mistura de esgoto sanitário e lixiviado pré-tratado 
 
O lixiviado utilizado no presente ensaio foi pré-tratado por arraste até que a 
concentração de amônia ficasse em torno de 500 mg.L-1. O pH do lixiviado foi corrigido após 
o pré-tratamento para valores próximo de 8,1. Na Figura 57 são apresentados os resultados do 
volume de CH4 acumulado e a porcentagem de biodegradabilidade para o delineamento 
proposto na Tabela 36. 
Sendo um controle do ensaio de biodegradabilidade anaeróbia, a degradação apenas do 
esgoto sanitário apresentou uma porcentagem de biodegradabilidade igual a 95 ± 6%. Os 
ensaios de mistura entre lixiviado pré-tratado e esgoto sanitário, com relações volumétricas de 
1 a 15%, apresentaram uma biodegradabilidade superior a 72%, evidenciando que o processo 
de arraste diminuiu possíveis compostos tóxicos ou inibitórios presentes no lixiviado bruto. 
Novamente, o pH em todas as misturas realizadas não ultrapassou o valor de 7,6. 
Estudos realizados por Ramos (2009) analisaram o processo de codisposição de 
lixiviado pré-tratado por arraste de amônia em reator UASB tratando esgoto sanitário. O 
processo de arraste foi realizado até a total remoção de amônia. As relações de misturas 
utilizadas foram de 3 e 10%. Os resultados apresentaram uma eficiência de remoção de DQO 
de aproximadamente 60%, para a relação de mistura igual a 3%, e 44% para a relação de 
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10%. Galvão (2017) também realizou estudos da codisposição de lixiviado pré-tratado, com 
remoção total de amônia, em reatores UASB tratando esgoto sintético. As relações de mistura 
empregadas variaram de 1 a 10%. O autor encontrou eficiências de remoção de DQO de 
81,5%, para uma relação de mistura igual a 1%, 74,6% para uma mistura de 5% e, por fim, 
uma eficiência de 69,2% para a relação de mistura de 10%.  
 
FIGURA 57  – A) BIODEGRADABILIDADE ANAERÓBIA E B) VOLUME DE CH4 PRODUZIDO NOS 
ENSAIOS DE MISTURA ENTRE ESGOTO SANITÁRIO  E LIXIVIADO PRÉ-TRATADO POR ARRASTE 
DE AMÔNIA DURANTE 20 DIAS DE INCUBAÇÃO 
  
 
TABELA 36 – RESULTADOS DO ENSAIO DE BIODEGRADABILIDADE ANAERÓBIA DO 
TRATAMENTO COMBINADO ENTRE LIXIVIADO PRÉ-TRATADO POR ARRASTE DE AMÔNIA E 
ESGOTO SANITÁRIO DURANTE 20 DIAS DE INCUBAÇÃO 
Condição 
Volume acumulado 







Lodo + Esgoto 184 ± 37 557 ± 41 30 ± 10 95 ± 6 
Lodo + Esgoto (99%)* + Lixiviado (1%)* 171 ± 20 572 ± 54 42 ± 8 93 ± 4 
Lodo + Esgoto (95%) + Lixiviado (5%) 174 ± 31 622 ± 63 70 ± 13 89 ± 8 
Lodo + Esgoto (90%) + Lixiviado (10%) 165 ± 42 746 ± 59 155 ± 45 80 ± 11 
Lodo + Esgoto (85%) + Lixiviado (15%) 152 ± 33 824 ± 70 237 ± 91 72 ± 19 
*Os valores entre parênteses correspondem às relações de mistura (v/v %). 
 
4.3.2 AME do lodo anaeróbio utilizado como inóculo 
 
Os resultados aqui reportados se referem ao ensaio de AME do lodo utilizado como 
inóculo nos reatores de bancada. Desse modo, o objetivo do presente estudo foi realizar a 
comparação da atividade dos microrganismos metanogênicos antes e após o processo de 
tratamento combinado entre lixiviado e esgoto sanitário. 
Na Figura 58 é apresentada a produção de CH4 acumulada ao longo do tempo para o 
lodo inoculado nos reatores UASB I e II. O monitoramento foi realizado durante um período 
aproximado de 5 dias. O coeficiente angular da reta traçada (reta de maior inclinação) 
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AME obteve um valor médio de volume acumulado de CH4 igual 2,4 ± 0,2 mL.h-1. Os 
volumes de lodo, substrato, solução nutriente e massa de microrganismos utilizados em cada 
frasco foram calculados pelas Equações 23 a 28, apresentadas no item 3.4.3. Os valores de 
tais parâmetros estão destacados na Tabela 37. O resultado de AME para o lodo anaeróbio em 
estudo apresentou um valor médio de 0,15 ± 0,01 gDQOCH4.gSTV-1.d-1. 
Estudos realizados por Lozada et al. (2008) apresentaram valores médios de AME, 
para um lodo granular de reator UASB, de 0,2 gDQOCH4.gSTV-1.d-1. Schneiders et al. (2013) 
também realizou estudos de AME em lodos provenientes de reatores UASB. Os autores 
encontraram valores de AME variando entre 0,1 a 0,19 gDQOCH4.gSTV-1.d-1. Belli Filho et al. 
(2002), ao realizar estudos de partida de um reator UASB, encontrou valores máximos de 
AME de 0,19 gDQOCH4.gSTV-1.d-1 para um lodo proveniente de um reator UASB da 
Companhia de Saneamento de Santa Catarina (CASAN), tratando esgoto sanitário. A partir 
desses dados, é possível observar que o lodo utilizado como inóculo no presente estudo possui 
valores de AME próximos daqueles usualmente encontrados na literatura, para lodos 
provenientes de reatores UASB tratando esgoto sanitário. 
 
FIGURA 58  – VOLUME ACUMULADO DO ENSAIO DE AME DO LODO UTILIZADO COMO INÓCULO 
NOS REATORES DE BANCADA 
 
 
TABELA 37 – RESULTADOS DO ENSAIO DE AME DO LODO ANAERÓBIO UTILIZADO COMO 
INÓCULO NOS REATORES DE BANCADA 
Frasco 
(triplicata) 





(gDQOCH4.gSTV-1.d-1) Lodo Substrato Nutrientes 
1 10 170 70 0,5 2,23 0,14 
2 10 170 70 0,5 2,23 0,14 
3 10 170 70 0,5 2,76 0,17 
 

































4.3.3 Processo de partida dos reatores UASB e alimentação com esgoto sanitário 
 
O processo de partida dos reatores UASB I e II contou com um TDH de 12 horas para 
as primeiras 4 semanas de operação. Por um período de 3 meses os reatores foram 
alimentados apenas com esgoto sanitário. Por se tratar de um lodo e esgoto sanitário coletados 
da mesma ETE, os reatores de bancada não demoraram para apresentar um bom desempenho 
e estabilidade do processo de tratamento. 
O desempenho e a estabilidade de operação do reator UASB I estão apresentados na 
Tabela 38. A DQO média afluente a esse reator, durante o período de ensaio, foi de 525 ± 
127 mg.L-1. Após o tratamento, foi observada uma eficiência de remoção desse parâmetro de 
69 ± 11%. Já para a DBO, com valor afluente igual a 295 ± 68 mg.L-1, o reator UASB I 
apresentou uma eficiência de 80 ± 15% de remoção. No que diz respeito à eficiência de 
remoção de SST, o reator UASB I foi responsável por sua redução em 70 ± 12%. Por se tratar 
de um processo anaeróbio, não houve eficiência de remoção de amônia presente no esgoto 
sanitário. Na Figura 59 é possível visualizar o comportamento temporal do desempenho do 
reator UASB I. Tratando-se de sua estabilidade, o pH se manteve na faixa ótima para um bom 
desempenho do processo anaeróbio e a alcalinidade efluente não apresentou tendência de 
queda em relação ao afluente. Adicionalmente, pode-se constatar que os valores efluentes de 
AGV foram inferiores a 200 mg.L-1. A relação AGV/alcalinidade no efluente do sistema de 
tratamento apresentou um valor de 0,10 ± 0,08. Valores dessa relação inferiores a 0,3 indicam 
um bom desempenho do processo de degradação, enquanto valores entre 0,3 a 0,5 indicam 
uma deficiência no processo. Já valores acima de 0,8 denotam que o reator anaeróbio se 
encontra acidificado e o processo anaeróbio pode entrar em colapso (ANDREOLI et al., 
2014). 
 
TABELA 38 – RESULTADOS DOS PARÂMETROS DE DESEMPENHO E ESTABILIDADE DO REATOR 








DBO (mg.L-1) 295 ± 68 71 ± 35 80 ± 15 
DQO (mg.L-1) 525 ± 127 200 ± 62 69 ± 11 
SST (mg.L-1) 207 ± 63 72 ± 44 70 ± 12 
Amônia (mg.L-1) 41 ± 18 44 ± 13 - 
pH 7,3 ± 0,3 7,4 ± 0,5 - 
Alcalinidade (mg.L-1) 290 ± 80 315 ± 72 - 
AGV (mg.L-1) 45 ± 26 36 ± 21 - 
AGV/Alcalinidade 0,15 ± 0,08 0,10 ± 0,08 - 









Os resultados de desempenho e estabilidade operacional do reator UASB II foram 
próximos daqueles apresentados pelo reator UASB I. A eficiência de remoção de DQO 
encontrada durante o tratamento de esgoto sanitário no reator foi igual a 70 ± 15%. O valor de 
DQO afluente ao reator foi de 572 ± 151 mg.L-1. Com uma concentração afluente de DBO 
igual a 310 ± 85 mg.L-1, o reator UASB II apresentou uma eficiência de remoção desse 
parâmetro de 83 ± 19%. Já para a concentração afluente de SST igual a 242 ± 79 mg.L-1, o 
reator obteve uma eficiência de 71 ± 9%. O comportamento temporal do desempenho do 
reator UASB II pode ser visualizado na Figura 60. Assim como o reator UASB I, o reator 
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UASB II também apresentou bons índices de estabilidade. O pH se manteve na faixa de 7,4 ± 
0,2 e a alcalinidade foi aumentada durante o processo de tratamento. Ainda, os valores de 
AGV foram inferiores a 200 mg.L-1 e a relação AGV/alcalinidade no efluente do reator 
apresentou valores de 0,09 ± 0,02.  
 





Na Tabela 39 estão apresentados os resultados do desempenho e estabilidade do reator 
UASB II tratando esgoto sanitário. 
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TABELA 39 – RESULTADOS DOS PARÂMETROS DE DESEMPENHO E ESTABILIDADE DO REATOR 








DBO (mg.L-1) 310 ± 85 69 ± 35 83 ± 19 
DQO (mg.L-1) 572 ± 151 207 ± 54 70 ± 15 
SST (mg.L-1) 222 ± 79 78 ± 32 71 ± 9 
Amônia (mg.L-1) 45 ± 13 46 ± 7 - 
pH 7,4 ± 0,2 7,4 ± 0,3 - 
Alcalinidade (mg.L-1) 269 ± 76 295 ± 83 - 
AGV (mg.L-1) 51 ± 18 32 ± 29 - 
AGV/Alcalinidade 0,18 ± 0,1 0,09 ± 0,02 - 
Temperatura média durante o tratamento igual a 23,1 ± 3,8°C. COV aplicada igual a 1,4 ± 0,2 kgDQO.m-3.d-1 
 
A partir de uma análise de comparação entre os resultados de eficiência dos reatores 
UASB I e II, conforme apresentado na Figura 61, concluiu-se que ambos os sistemas, apesar 
das diferenças hidráulicas e construtivas, não apresentam diferenças significativas nos valores 
de eficiências de DBO, DQO e SST. 
 
FIGURA 61  – COMPARAÇÃO DE DESEMPENHO (DQO E DBO) ENTRE OS REATORES UASB I E II 
TRATANDO ESGOTO SANITÁRIO. MÉDIAS DOS PARÂMETROS CORRELATOS SEGUIDAS PELA 
MESMA LETRA NÃO DIFEREM SIGNIFICATIVAMENTE ENTRE SI PELO TESTE DE TUKEY A 5% DE 
PROBABILIDADE DE ERRO 
 
 
Estudos realizados por Aisse (2002), em reatores UASB tratando esgoto sanitário, 
apresentaram eficiências de remoção de DQO de 67%. Já para os parâmetros DBO e SST, as 
eficiências encontradas pelo autor foram de 85 e 70%, respectivamente. Duarte et al. (2017), 


















































uma população de 200 mil habitantes, identificaram eficiências de remoção de DQO próximas 
de 60%. Adicionalmente, os autores encontraram uma eficiência de SST igual 58%. Com base 
nos dados apresentados, pode-se constatar que as eficiências dos reatores UASB I e II, 
tratando esgoto sanitário, estão dentro das faixas encontradas na literatura para esse tipo de 
tratamento. 
 
4.3.4 Codisposição de lixiviado em reator UASB em escala de bancada tratando esgoto 
sanitário 
 
4.3.4.1 Codisposição com lixiviado bruto 
 
Após o período de 3 meses com alimentação apenas de esgoto sanitário, o reator 
UASB I começou a ser alimentado com misturas de 2, 5 e 10% entre lixiviado bruto e esgoto 
sanitário. O período de análise de cada relação volumétrica também foi de aproximadamente 
3 meses. 
Para a codisposição de lixiviado com relação volumétrica de 2%, o reator UASB I 
apresentou uma eficiência de remoção de DQO de 59 ± 17%. A adição de 2% (v/v) de 
lixiviado no esgoto sanitário ocasionou o aumento da DQO afluente ao reator em 
aproximadamente 50 mg.L-1. Desse modo, a COV aplicada no reator UASB I, para a relação 
de 2% de mistura, foi de 1,7 ± 0,2 kgDQO.m-3.d-1. Já a eficiência de remoção de DBO 
encontrada para as mesmas condições foi de 67 ± 12%. A eficiência de remoção de SST no 
reator UASB I para a relação de 2% foi, em média, igual a 66 ± 10%. Conforme apresentado 
na Tabela 40, o pH afluente ao reator, para a relação de mistura em estudo, foi de 7,5 ± 0,3. 
Desse modo, a concentração de amônia encontrada (65 ± 29 mg.L-1) estava praticamente toda 
na forma ionizada. A COV de amônia aplicada ao reator foi de 0,18 ± 0,04 kgNH4+.m-3.d-1. A 
alcalinidade no efluente do reator UASB I se mostrou maior do que a no afluente, constatando 
a produção satisfatória desse parâmetro no reator. Já a concentração de AGV no efluente foi 
reduzida durante o tratamento no reator. A relação AGV/alcalinidade apresentou valores de 
0,12 ± 0,05 no efluente do sistema, evidenciando, assim, a boa estabilidade operacional do 
reator UASB I. Não sendo um parâmetro usualmente utilizado para caracterização do esgoto 
sanitário, a cor aparente apresentou uma redução de 13 ± 4% após o tratamento no reator 
UASB I. O comportamento temporal do desempenho do reator UASB I, para a relação 
volumétrica de 2% de lixiviado, pode ser visualizado na Figura 62. 
150 
 
TABELA 40 – RESULTADOS DOS PARÂMETROS DE DESEMPENHO E ESTABILIDADE DO REATOR 
UASB I TRATANDO LIXIVIADO BRUTO (2%) COM ESGOTO SANITÁRIO 
Parâmetros 
Esgoto + Lixiviado bruto (2%) 
Afluente UASB I Efluente UASB I Eficiência (%) 
DBO (mg.L-1) 325 ± 45 101 ± 42 67 ± 12 
DQO (mg.L-1) 622 ± 169 239 ± 76 59 ± 17 
SST (mg.L-1) 230 ± 70 74 ± 23 66 ± 10 
Amônia (mg.L-1) 65 ± 29 68 ± 27 - 
pH 7,5 ± 0,3 7,5 ± 0,6 - 
Alcalinidade (mg.L-1) 340 ± 87 412 ± 111 - 
AGV (mg.L-1) 73 ± 35 51 ± 13 - 
AGV/Alcalinidade 0,2 ± 0,1 0,12 ± 0,05 - 
Cor aparente (uH) 224 ± 63 195 ± 33 13 ± 4 
Temperatura média durante o tratamento igual a 23,7 ± 3,5°C. COV aplicada igual a 1,7 ± 0,2 kgDQO.m-3.d-1 
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Na Tabela 41 estão apresentados os resultados de desempenho e estabilidade do reator 
UASB I para a relação volumétrica de 5% de lixiviado. Desse modo, o reator UASB I 
apresentou uma eficiência média de remoção de DQO igual a 55%. A adição de 5% de 
lixiviado no esgoto sanitário ocasionou o aumento desse parâmetro em aproximadamente 
110 mg.L-1. Isto posto, a COV aplicada no sistema foi de 2,1 ± 0,3 kgDQO.m-3.d-1. Já para os 
parâmetros de DBO e SST, o reator UASB I apresentou eficiências de 65 ± 15% e 65 ± 9, 
respectivamente.  
Assim como a DQO, a amônia também sofreu o aumento de sua concentração no 
afluente do reator. Para o pH encontrado a amônia estava praticamente toda em sua forma 
ionizada. A COV de amônia aplicada no reator UASB I, para a relação de 5%, foi de 0,40 ± 
0,07 kgNH4+.m-3.d-1.  
Os parâmetros de estabilidade do reator UASB I não evidenciaram problemas de 
acidificação com a utilização da relação de mistura de 5%. A alcalinidade no efluente do 
reator não apresentou tendência de queda em relação ao afluente, demonstrando a produção 
desse parâmetro durante o tratamento. Já a concentração de AGV no efluente apresentou um 
decaimento em relação ao afluente. Os valores da relação AGV/alcalinidade foram, em média, 
igual a 0,04 ± 0,03 no efluente do sistema, denotando a boa estabilidade operacional do reator. 
Por fim, a eficiência de remoção de cor no reator UASB I, para a relação de mistura de 5%, 
foi igual 11 ± 5%.  
 
TABELA 41 – RESULTADOS DOS PARÂMETROS DE DESEMPENHO E ESTABILIDADE DO REATOR 
UASB I TRATANDO LIXIVIADO BRUTO (5%) COM ESGOTO SANITÁRIO 
Parâmetros 
Esgoto + Lixiviado bruto (5%) 
Afluente UASB I Efluente UASB I Eficiência (%) 
DBO (mg.L-1) 360 ± 65 121 ± 30 65 ± 15 
DQO (mg.L-1) 685 ± 141 295 ± 85 55 ± 17 
SST (mg.L-1) 244 ± 51  74 ± 23 65 ± 9 
Amônia (mg.L-1) 120 ± 35 124 ± 27 - 
pH 7,7 ± 0,2 7,5 ± 0,3 - 
Alcalinidade (mg.L-1) 618 ± 118 723 ± 124 - 
AGV (mg.L-1) 81 ± 24 57 ± 17 - 
AGV/Alcalinidade 0,11 ± 0,07 0,04 ± 0,03 - 
Cor aparente (uH) 375 ± 55 325 ± 40 11 ± 5 
Temperatura média durante o tratamento igual a 22,0 ± 4,2°C. COV aplicada igual a 2,1 ± 0,3 kgDQO.m-3.d-1 
 
O comportamento temporal do desempenho do reator UASB I, para a relação 











A relação volumétrica de 10% de lixiviado no esgoto sanitário apresentou uma 
eficiência de remoção de DQO, no reator UASB I, igual a 51 ± 14%. A adição de 10% de 
lixiviado ocasionou um aumento de aproximadamente 198 mg.L-1 na DQO afluente ao reator. 
Sendo assim, a COV aplicada no sistema foi de 2,5 ± 0,4 kgDQO.m-3.d-1. As eficiências de 
remoção de DBO e SST encontradas durante o tratamento foram de 63 ± 13% e 67 ± 7%, 
respectivamente. O comportamento temporal do desempenho do reator UASB I, para a 
relação volumétrica de 10% de lixiviado, está apresentado na Figura 64. 
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O pH da mistura com relação de 10% apresentou valores médios de 7,9 ± 0,3. A COV 
de amônia aplicada no reator UASB I foi de 0,71 ± 0,06 kgNH4+.m-3.d-1. Assim como nas 
outras relações estudadas até aqui, o reator UASB I não apresentou problemas referentes à sua 
estabilidade operacional. A alcalinidade no efluente do reator UASB I não apresentou 
tendência de queda e ainda houve o consumo de AGV. Os valores da relação 
AGV/alcalinidade foram, em média, igual a 0,1 ± 0,04 no efluente do sistema. Finalmente, a 
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eficiência de remoção de cor do no reator UASB I, para a relação de mistura de 10%, foi igual 
14 ± 9%. 
Na Tabela 42 estão destacados os resultados do desempenho e estabilidade do reator 
UASB I com relação volumétrica de 10% de lixiviado. 
 
TABELA 42 – RESULTADOS DOS PARÂMETROS DE DESEMPENHO E ESTABILIDADE DO REATOR 
UASB I TRATANDO LIXIVIADO BRUTO (10%) COM ESGOTO SANITÁRIO 
Parâmetros 
Esgoto + Lixiviado bruto (10%) 
Afluente UASB I Efluente UASB I Eficiência (%) 
DBO (mg.L-1) 398 ± 45 154 ± 26 63 ± 13 
DQO (mg.L-1) 772 ± 182 363 ± 40 51 ± 14 
SST (mg.L-1) 267 ± 37 84 ± 16 67 ± 7 
Amônia (mg.L-1) 225 ± 41 227 ± 32 - 
pH 7,9 ± 0,3 7,6 ± 0,3 - 
Alcalinidade (mg.L-1) 1.095 ± 150 1.228 ± 182 - 
AGV (mg.L-1) 142 ± 21 92 ± 30 - 
AGV/Alcalinidade 0,15 ± 0,4 0,1 ± 0,04 - 
Cor aparente (uH) 685 ± 74 575 ± 35 14 ± 9 
Temperatura média durante o tratamento igual a 22,7 ± 3,5°C. COV aplicada igual a 2,5 ± 0,4 kgDQO.m-3.d-1 
 
4.3.4.2 Análise dos resultados da codisposição com lixiviado bruto 
 
Os resultados apresentados para o processo de codisposição de lixiviado bruto em 
reator UASB tratando esgoto sanitário, com relações de mistura de 2, 5 e 10%, constataram 
que a estabilidade operacional do sistema não sofreu problemas com a adição de lixiviado. 
Entretanto, destaca-se que os valores elevados de alcalinidade presente no lixiviado bruto 
foram responsáveis pelo aumento desse parâmetro nas misturas realizadas. Este fato até pode 
ser benéfico por melhorar a capacidade de tamponamento do sistema, porém, caso o aumento 
da alcalinidade ocasione a elevação do pH à valores superiores a 8,0, pode-se então inferir que 
a alcalinidade poderá afetar a estabilidade operacional do reator. 
Borth (2017) também não evidenciou problemas de estabilidade durante o processo de 
codisposição de lixiviado bruto com esgoto sintético, utilizando relações volumétricas 
variando de 1 a 10%. O autor encontrou valores máximos de pH e relação AGV/alcalinidade, 
no efluente do sistema de tratamento, próximos de 7,25 e 0,08, respectivamente. Entretanto, 
Santos (2009) identificou problemas de desempenho de seus reatores relacionados ao valores 
de pH da mistura entre lixiviado e esgoto sanitário. Para a relação de mistura de 10%, com 
concentração de alcalinidade igual a 1.700 mg.L-1, o autor encontrou valores de pH afluente 
ao sistema de tratamento igual a 8,8, sendo esse valor potencialmente inibidor aos 
microrganismos metanogênicos.  
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Tratando-se das questões de desempenho do reator UASB I, foi observada a 
diminuição da eficiência do sistema na remoção de matéria orgânica quando realizada a 
mistura de lixiviado bruto e esgoto sanitário. Comparando os resultados com o tratamento 
apenas de esgoto sanitário, a diminuição da eficiência de DQO foi, em média, igual a 15 ± 
7%. As concentrações de amônia presentes nas misturas afluente ao reator podem ter sido 
responsáveis pela diminuição do desempenho do sistema. Outras substâncias presentes no 
lixiviado bruto, além da elevada COV aplicada, podem também ter influenciado na 
diminuição das eficiências dos parâmetros de DQO e DBO. Além disso, o período de 3 meses 
empregado para cada relação volumétrica, pode não ter sido o suficiente para a completa 
aclimatação do reator com codisposição de lixiviado bruto. 
Na Figura 65 pode ser visualizada a COV aplicada em cada relação de mistura 
analisada nos ensaios de codisposição. Valores de COV superiores a 2 kgDQO.m-3.d-1 podem 
aumentar consideravelmente a carga hidráulica no reator UASB e, consequentemente, 
ocasionar velocidades ascensionais excessivas, prejudicando o desempenho operacional do 
reator (CHERNICHARO, 2016). 
 
FIGURA 65  – COV APLICADA NAS RELAÇÕES DE MISTURAS UTILIZADAS NO PROCESSO DE 
CODISPOSIÇÃO DE LIXIVIADO BRUTO 
 
 
Santos (2009) também encontrou reduções nas eficiências de remoção de DQO 
quando utilizada uma relação de mistura superior a 5%. Para tal relação, o autor encontrou 
uma eficiência de remoção de DQO igual a 45,8%. Já para uma relação de 10%, a eficiência 
encontrada foi de 29,6%. Adicionalmente, o autor ainda constatou que a diminuição 
significativa da eficiência do sistema poderia estar relacionada com o aumento considerável 
do pH na mistura, sendo de 7,8 para a relação de 5% e 8,2 para a relação de 10%. 





















Valor limite ótimo de COV
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Borth (2017), para as relações de misturas de 5 e 10%, também evidenciou reduções 
nas eficiências de remoção de DQO. Para a relação de 5%, a eficiência obtida foi de 74,3%, e 
para a relação de 10% a eficiência encontrada foi de 69,3%. A COV aplicada no reator foi de 
1,58 kgDQO.m-3.d-1 para a relação de 10%. O autor concluiu que essa redução de eficiência 
deve estar relacionada à presença de compostos recalcintrantes e possivelmente compostos 
tóxicos presentes no lixiviado. 
 
4.3.4.3 Codisposição com lixiviado pré-tratado por arraste 
 
4.3.4.3.1 Lixiviado pré-tratado utilizado na codisposição 
 
Para a codisposição de lixiviado pré-tratado no reator UASB II, foi realizado o 
processo de arraste de amônia. As condições operacionais utilizadas no processo de arraste 
foram: G igual a 35 s-1, temperatura de 25°C e correção do pH para 10, conforme apresentado 
na Figura 66. O processo de arraste foi realizado até que o lixiviado apresentasse 
concentrações de amônia próximas de 500 mg.L-1. Em média, o tempo do processo de arraste 
para o alcance dessa concentração foi de aproximadamente 2 dias. Ao término do processo, o 
pH do lixiviado geralmente se apresentava com valores próximo de 9,6. Para minimizar os 
problemas referentes ao pH elevado no processo de codisposição, foi então realizada a 
acidificação desse lixiviado com ácido sulfúrico 1 N até valores próximos de 8,1. O período 
de análise de cada relação volumétrica também foi de aproximadamente 3 meses. 
 
FIGURA 66  – REPRESENTAÇÃO ESQUEMÁTICA DO PRÉ-TRATAMENTO POR ARRASTE DE 




As características físico-químicas do lixiviado pré-tratado utilizado no presente ensaio 
de codisposição estão apresentadas na Tabela 43. Para efeito de comparação, também estão 
apresentadas na mesma tabela as características físico-químicas do lixiviado bruto utilizado 
no reator UASB I. 
 
TABELA 43 – COMPARAÇÃO DAS CARACTERÍSTICAS FÍSICO-QUÍMICAS DO LIXIVIADO PRÉ-
TRATADO COM O LIXIVIADO BRUTO 
Parâmetros Lixiviado bruto Lixiviado pré-tratado Redução/Eficiência (%) 
DBO (mg.L-1) 1.200 ± 216 650 ± 93 45 ± 6 
DQO (mg.L-1) 3.835 ± 836 2.300 ± 434 40 ± 12 
Amônia (mg.L-1) 2.800 ± 631 475 ± 60 80 ± 23 
pH 8,1 ± 0,1 9,6 ± 0,4* - 
Alcalinidade (mg.L-1) 10.114 ± 2.229 5.891 ± 1.454 41 ± 18 
Cor aparente (uH) 3.500 ± 735 2.100 ± 574 38 ± 9 
Cloreto (mg.L-1) 3.027 ± 839 - - 
ST (mg.L-1) 10.932 ± 2.351 8.480 ± 1.598 22 ± 7 
*Valor do pH corrigido para 8,1 para o processo de codisposição em reator UASB tratando esgoto sanitário. 
 
Além das características apresentadas, foi também realizado o ensaio de DQO inerte 
do lixiviado pré-tratado, conforme apresentado na Figura 67. A DQO inerte anaeróbia do 
lixiviado pré-tratado foi igual a 591 ± 187 mg.L-1 (ou 26,2 ± 5,7%), conforme apresentado na 
Tabela 44. Esse resultado se mostrou menor se comparado com a DQO inerte do lixiviado 
bruto (34,7 ± 4,2% - análise de DQO inerte do lixiviado coletado em junho de 2017).  
 
FIGURA 67  – ENSAIO DE DQO INERTE DO LIXIVIADO PRÉ-TRATADO 
 
 
Embora mais análises devam ser realizadas, nota-se que o processo de arraste de 
amônia utilizado no presente estudo contribuiu para a diminuição, mesmo que minimamente, 
da concentração do material orgânico inerte presente no lixiviado bruto.  























TABELA 44 – RESULTADOS DOS ENSAIOS DE DQO INERTE ANAERÓBIA DO LIXIVIADO PRÉ-
TRATADO POR ARRASTE DE AMÔNIA 
DQO inicial das amostras 
(mg.L-1) 
DQO final lixiviado 
(mg.L-1) 






2.250 ± 358 780 ± 256 189 ± 23 591 ± 187 26,2 ± 5,7 
 
4.3.4.3.2 Resultados do processo de codisposição com lixiviado pré-tratado 
 
O reator UASB II apresentou uma eficiência de remoção de DQO de 67 ± 12% para a 
codisposição de lixiviado pré-tratado com relação volumétrica de 5%. A adição de 5% de 
lixiviado no esgoto sanitário ocasionou o aumento da DQO afluente ao reator em 
aproximadamente 60 mg.L-1. A COV aplicada no reator UASB II para tal relação de mistura 
foi de 1,65 ± 0,3 kgDQO.m-3.d-1. Já a eficiência de remoção de DBO encontrada para as 
mesmas condições foi de 74 ± 18%. Finalmente, a eficiência média de remoção de SST no 
reator UASB II, para a relação de 5%, foi igual a 68 ± 11%.  
Conforme apresentado na Tabela 45, o pH afluente ao reator para a relação de mistura 
de 5% foi de 7,4 ± 0,3. Conforme esperado, a concentração de amônia encontrada (64 ± 
15 mg.L-1) estava praticamente toda na forma ionizada. A COV de amônia aplicada no reator 
foi de 0,17 ± 0,06 kgNH4+.m-3.d-1.  
 
TABELA 45 – RESULTADOS DOS PARÂMETROS DE DESEMPENHO E ESTABILIDADE DO REATOR 
UASB II TRATANDO LIXIVIADO PRÉ-TRATADO (5%) COM ESGOTO SANITÁRIO 
Parâmetros 
Esgoto + Lixiviado pré-tratado (5%) 
Afluente UASB II Efluente UASB II Eficiência (%) 
DBO (mg.L-1) 324 ± 35 82 ± 22 74 ± 18 
DQO (mg.L-1) 624 ± 87 197 ± 55 67 ± 12 
SST (mg.L-1) 223 ± 36  80 ± 18 68 ± 11 
Amônia (mg.L-1) 64 ± 15 67 ± 8 - 
pH 7,4 ± 0,3 7,3 ± 0,5 - 
Alcalinidade (mg.L-1) 442 ± 151 495 ± 119 - 
AGV (mg.L-1) 73 ± 15 48 ± 7 - 
AGV/Alcalinidade 0,15 ± 0,04 0,07 ± 0,02 - 
Cor aparente (uH) 210 ± 44 195 ± 32 8 ± 3 
Temperatura média durante o tratamento igual a 20,1 ± 3,8°C. COV aplicada igual a 1,65 ± 0,3 kgDQO.m-3.d-1 
 
A alcalinidade no efluente do reator UASB II se mostrou maior do que a no afluente, 
evidenciando sua produção durante o tratamento. Já a concentração de AGV no efluente do 
reator foi menor do aquela observada na entrada do sistema. A relação AGV/alcalinidade 
apresentou valores de 0,15 ± 0,04 no efluente do sistema, indicando a boa estabilidade 
operacional do reator UASB II. Por fim, a cor aparente apresentou uma redução média de 
aproximadamente 8 ± 3%. 
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O comportamento temporal do desempenho do reator UASB II, para a relação 
volumétrica de 5% de lixiviado de pré-tratado, pode ser visualizado na Figura 68. 
 






A codisposição de lixiviado pré-tratado, com relação de mistura de 10%, apresentou 
uma eficiência de remoção DQO igual a 63 ± 19%. A adição de 10% de lixiviado pré-tratado 
no esgoto sanitário ocasionou o aumento da DQO afluente ao reator em aproximadamente 
90 mg.L-1. Desse modo, a COV aplicada no reator UASB II, para tal relação de mistura, foi 
igual a 1,8 ± 0,2 kgDQO.m-3.d-1. A eficiência de remoção de DBO encontrada foi igual a 73 ± 
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15%. Já a eficiência média de remoção de SST no reator UASB II, para a relação de 10%, foi 
igual a 66 ± 9%. 
Na Figura 69 pode ser observado o comportamento temporal do desempenho do reator 
UASB II, para a relação volumétrica de 10%, utilizando lixiviado de pré-tratado. 
 






Conforme apresentado na Tabela 46, o pH afluente ao reator para a relação de mistura 
de 10% foi de 7,6 ± 0,3. Sendo assim, novamente a concentração de amônia encontrada (90 ± 
11 mg.L-1) estava praticamente toda na forma ionizada. A COV de amônia aplicada no reator 
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UASB II, para a relação de 10%, foi de 0,30 ± 0,04 kgNH4+.m-3.d-1. A alcalinidade no 
efluente do reator se mostrou maior do que a no afluente. A concentração de AGV no efluente 
foi menor do aquela observada na entrada do sistema. A relação AGV/alcalinidade apresentou 
valores de 0,16 ± 0,03 no efluente do reator UASB II, indicando a sua boa estabilidade 
operacional. Finalmente, a cor aparente apresentou uma redução de aproximadamente 10 ± 
4%. 
 
TABELA 46 – RESULTADOS DOS PARÂMETROS DE DESEMPENHO E ESTABILIDADE DO REATOR 
UASB II TRATANDO LIXIVIADO PRÉ-TRATADO (10%) COM ESGOTO SANITÁRIO 
Parâmetros 
Esgoto + Lixiviado pré-tratado (10%) 
Afluente UASB II Efluente UASB II Eficiência (%) 
DBO (mg.L-1) 356 ± 42 90 ± 13 73 ± 15 
DQO (mg.L-1) 669 ± 70 232 ± 67 63 ± 19 
SST (mg.L-1) 241 ± 25 79 ± 15 66 ± 9 
Amônia (mg.L-1) 90 ± 11 91 ± 13 - 
pH 7,6 ± 0,2 7,4 ± 0,3 - 
Alcalinidade (mg.L-1) 754 ± 126 804 ± 157 - 
AGV (mg.L-1) 115 ± 10 68 ± 21 - 
AGV/Alcalinidade 0,16 ± 0,03 0,09 ± 0,04 - 
Cor aparente (uH) 398 ± 65 349 ± 36 10 ± 4 
Temperatura média durante o tratamento igual a 22,6 ± 2,9°C. COV aplicada igual a 1,8 ± 0,2 kgDQO.m-3.d-1 
 
4.3.4.4 Análise dos resultados da codisposição com lixiviado pré-tratado 
 
Os resultados apresentados para o processo de codisposição de lixiviado pré-tratado 
em reator UASB tratando esgoto sanitário, com relações de mistura de 5 e 10%, constataram 
que a estabilidade operacional do sistema não sofreu problemas com a adição de lixiviado. O 
processo de arraste de amônia diminuiu de forma significativa a concentração de alcalinidade 
no lixiviado, reduzindo os possíveis aumentos de pH na mistura para valores superiores a 8. 
Galvão (2017), em estudos de codisposição de lixiviado pré-tratado por arraste de amônia, 
identificou concentrações de alcalinidade afluente ao reator de 341 mg.L-1, para uma relação 
de mistura de 5%, e 535 mg.L-1 para uma relação de 10%. Já o valor de pH, para ambas as 
relações, foi inferior a 7,6. Ramos (2009), por sua vez, observou valores de pH afluente ao 
sistema de codisposição com lixiviado pré-tratado de 7,2, para uma relação de mistura de 3%, 
e de 9 para uma relação de 10%. 
No que diz respeito ao desempenho do reator UASB II, foi observada uma pequena 
diminuição da eficiência do sistema na remoção de matéria orgânica quando realizada a 
mistura de lixiviado pré-tratado e esgoto sanitário. Comparando os resultados com o 
tratamento apenas de esgoto sanitário, a diminuição da eficiência de DQO foi de apenas 7 ± 
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3%. As concentrações de amônia presentes nas misturas afluente ao reator UASB II também 
podem ter sido responsáveis pela diminuição do desempenho do sistema. Entretanto, devido a 
sua baixa concentração no afluente ao reator, destaca-se que outras substâncias presentes no 
lixiviado pré-tratado podem ter influenciado na pequena diminuição das eficiências dos 
parâmetros de DQO e DBO. Além disso, o período de 3 meses empregado para cada relação, 
pode não ter sido o suficiente para a completa aclimatação do reator com codisposição de 
lixiviado pré-tratado. Na Figura 70 pode ser visualizada a COV aplicada nas relações de 
mistura de lixiviado pré-tratado de 5 e 10%. Pode-se constatar que nenhuma relação utilizada 
ultrapassou o limite considerado “ótimo” de 2 kgDQO.m-3.d-1. 
 
FIGURA 70  – COV APLICADA NAS RELAÇÕES DE MISTURAS UTILIZADAS NO PROCESSO DE 
CODISPOSIÇÃO DE LIXIVIADO PRÉ-TRATADO 
 
 
Estudos realizados por Ramos (2009) evidenciaram eficiências de remoção de DQO, 
no processo de codisposição de lixiviado pré-tratado com esgoto sanitário em reator UASB, 
de 44% para uma relação de mistura igual a 10%. A COV aplicada no reator foi de 
2,1 kgDQO.m-3.d-1. Segundo o autor, a baixa eficiência do sistema pode estar relacionada com 
a presença de compostos recalcitrantes no lixiviado, a COV aplicada e também devido à falta 
de um período de aclimatação do reator. Galvão (2017) identificou eficiências de remoção de 
DQO, no processo de codisposição de lixiviado pré-tratado, de 74,6% para uma relação de 
mistura de 5% e de 69,2% para uma relação de 10%. A COV aplicada no reator, para a 
relação de 5%, foi de 1,6 kgDQO.m-3.d-1, já para a relação de 10%, a COV aplicada foi igual a 
1,65 kgDQO.m-3.d-1. 
 





















Valor limite ótimo de COV
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4.3.5 Comparação entre os resultados de desempenho entre o reator UASB I e UASB II no 
processo de codisposição de lixiviado bruto e pré-tratado 
 
A análise estatística dos resultados do desempenho dos reatores UASB I e UASB II, 
foram realizadas com base nas eficiências de remoção de DQO e DBO das relações de 
misturas analisadas. Desse modo, conforme apresentado na Figura 71, a eficiência de remoção 
de DQO não foi significativamente diferente entre o tratamento de esgoto sanitário e a 
codisposição de lixiviado pré-tratado com relação de mistura de 5%. Assim, pode-se constatar 
que para o parâmetro DQO, a adição de 5% de lixiviado pré-tratado no esgoto sanitário, não 
alterou o desempenho operacional do reator UASB II. Em relação as outras misturas, pode-se 
concluir que a adição de lixiviado, tanto o bruto como o pré-tratado, diminuiu de forma 
significativa a eficiência de remoção de DQO nos reatores. Adicionalmente, a codisposição 
do lixiviado pré-tratado apresentou estatisticamente melhores eficiências de remoção de DQO 
do que a codisposição do lixiviado bruto. 
 
FIGURA 71  – COMPARAÇÃO DAS EFICIÊNCIAS DE REMOÇÃO DE DQO NOS PROCESSOS DE 
CODISPOSIÇÃO DE LIXIVIADO BRUTO E PRÉ-TRATADO. MÉDIAS SEGUIDAS PELA MESMA 
LETRA NÃO DIFEREM SIGNIFICATIVAMENTE ENTRE SI PELO TESTE DE TUKEY A 5% DE 
PROBABILIDADE DE ERRO 
 
 
Os resultados da análise de eficiência de remoção de DBO, apontaram que o aumento 

























































































diferenças estatísticas nas questões envolvendo a remoção desse parâmetro. Desse modo, o 
reator UASB I apresentou a mesma eficiência de remoção para as relações de mistura de 
lixiviado bruto, entre 2, 5 e 10%. Adicionalmente, o reator UASB II também apresentou a 
mesma eficiencia de remoção de DBO para as relações de mistura de lixiviado pré-tratado 
entre 5 e 10%. Entretanto, cabe destacar que houve diferença significativa nas eficiências de 
DBO no que tange o processo de codisposição de lixiviado bruto e lixiviado pré-tratado. 
Assim, como pode ser observado na Figura 72, a codisposição do lixiviado pré-tratado 
apresentou estatisticamente melhores eficiências de remoção de DBO do que a codisposição 
do lixiviado bruto. Ao contrário dos resultados da DQO, nenhuma relação de mistura 
analisada apresentou valores de eficiência de remoção de DBO estatisticamente iguais ao do 
tratamento apenas com esgoto sanitário. 
 
FIGURA 72  – COMPARAÇÃO DAS EFICIÊNCIAS DE REMOÇÃO DE DBO NOS PROCESSOS DE 
CODISPOSIÇÃO DE LIXIVIADO BRUTO E PRÉ-TRATADO. MÉDIAS SEGUIDAS PELA MESMA 
LETRA NÃO DIFEREM SIGNIFICATIVAMENTE ENTRE SI PELO TESTE DE TUKEY A 5% DE 
PROBABILIDADE DE ERRO 
 
 
4.3.6 AME do lodo após o processo de codisposição 
 
Os ensaios de AME do lodo utilizado durante o processo de codisposição nos reatores 
UASB I e UASB II, foram comparados a fim de verificar possíveis interferências na atividade 
metabólica dos microrganismos metanogênicos. Cabe destacar que as análises aqui 
























































































apresentado na Figura 73, o volume acumulado de CH4, para o lodo oriundo do processo de 
codisposição de lixiviado bruto no reator UASB I, foi igual 2,0 ± 0,05 mL.h-1. O resultado da 
AME apresentou um valor médio de 0,10 ± 0,01 gDQOCH4.gSTV-1.d-1. Na Tabela 47 está 
apresentado o delineamento e os resultados do presente ensaio.  
 
FIGURA 73  – VOLUME ACUMULADO DO ENSAIO DE AME DO LODO ANAERÓBIO UTILIZADO NO 
PROCESSO DE CODISPOSIÇÃO COM LIXIVIADO BRUTO (10%) 
 
 
TABELA 47 – RESULTADOS DO ENSAIO DE AME DO LODO ANAERÓBIO UTILIZADO NO 
PROCESSO DE CODISPOSIÇÃO COM LIXIVIADO BRUTO (10%) 
Frasco 
(triplicata) 





(gDQOCH4.gSTV-1.d-1) Lodo Substrato Nutrientes 
1 10 170 70 0,5 2,0 0,10 
2 10 170 70 0,5 2,09 0,12 
3 10 170 70 0,5 1,95 0,09 
 
Na Figura 74 pode ser observada a produção acumulada de metano do lodo do reator 
UASB II. Os ensaios de AME desse lodo, oriundo do processo de codisposição de lixiviado 
pré-tratado, apresentaram um volume acumulado de CH4, em média, igual a 2,2 ± 0,1 mL.h-1. 
O resultado da AME, por sua vez, apresentou um valor médio para o lodo do reator UASB II 
de 0,13 ± 0,01 gDQOCH4.gSTV-1.d-1. Na Tabela 48 está apresentado o delineamento e os 
resultados do ensaio em questão.  
A partir dos resultados obtidos no ensaio de AME, pode-se destacar que o lodo do 
reator UASB I (codisposição com lixiviado bruto) apresentou menores valores de AME e 
também de produção acumulada de metano, se comparado com o lodo do reator UASB II 
(lixiviado pré-tratado). Esse fato pode estar relacionado com possíveis substâncias tóxicas e 
recalcitrantes presentes no lixiviado. 




























Reta de maior inclinação
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FIGURA 74  – VOLUME ACUMULADO DO ENSAIO DE AME DO LODO ANAERÓBIO UTILIZADO NO 
PROCESSO DE CODISPOSIÇÃO COM LIXIVIADO PRÉ-TRATADO (10%) 
 
 
TABELA 48 – RESULTADOS DO ENSAIO DE AME DO LODO ANAERÓBIO UTILIZADO NO 
PROCESSO DE CODISPOSIÇÃO COM LIXIVIADO PRÉ-TRATADO (10%) 
Frasco 
(triplicata) 





(gDQOCH4.gSTV-1.d-1) Lodo Substrato Nutrientes 
1 10 170 70 0,5 2,35 0,15 
2 10 170 70 0,5 2,18 0,13 
3 10 170 70 0,5 2,10 0,12 
 
A comparação entre os valores de AME referentes ao lodo inicial utilizado como 
inóculo nos reatores, do lodo oriundo do processo de codisposição do lixiviado bruto no 
reator UASB I e do lodo advindo do processo de codisposição do lixiviado pré-tratado no 
reator UASB II, estão apresentadas na Figura 75. 
 
FIGURA 75  – COMPARAÇÃO ENTRE OS ENSAIOS DE AME ANTES E APÓS O PROCESSO DE 
CODISPOSIÇÃO 
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4.4 Ensaios de fitotoxicidade 
 
Na Tabela 49 são apresentadas as características físico-químicas do lixiviado bruto e 
do lixiviado pré-tratado por meio de arraste de amônia utilizados nos ensaios de 
fitotoxicidade. Adicionalmente, são também apresentadas as características do esgoto 
sanitário bruto e do esgoto sanitário tratado em reator UASB. 
 
TABELA 49 – CARACTERIZAÇÃO FÍSICO-QUÍMICA DO LIXIVIADO BRUTO, LIXIVIADO PRÉ-
TRATADO, ESGOTO SANITÁRIO BRUTO E ESGOTO SANITÁRIO TRATADO EM UASB UTILIZADOS 









tratado em UASB 
DBO (mg.L-1) 1.200 ± 216 650 ± 93 315 ± 84 70 ± 42 
DQO (mg.L-1) 3.835 ± 836 2.300 ± 434 582 ± 130 195 ± 63 
Amônia (mg.L-1) 2.800 ± 631 475 ± 60 44 ± 21 46 ± 10 
pH 8,1 ± 0,1 9,6 ± 0,4* 7,3 ± 0,4 7,4 ± 0,2 
Alcalinidade (mg.L-1) 10.114 ± 2.229 5.891 ± 1.454 251 ± 60 290 ± 67 
Cor aparente (uH) 3.500 ± 735 2.100 ± 574 - - 
 
A análise inicial do ensaio de fitotoxicidade levou em consideração a germinação das 
sementes e o comprimento das radículas na amostra controle. Desse modo, o comprimento 
médio das radículas foi de 42,1 ± 4,8 mm (coeficiente de variação igual a 11,5%) e 100% das 
sementes germinaram. Os resultados obtidos respeitaram os critérios estabelecidos para a 
validação do ensaio de fitotoxicidade. Na Figura 76 pode ser observada a germinação e o 
alongamentos das sementes de Lactuca sativa na amostra controle. 
 
FIGURA 76  – ENSAIO DE FITOTOXICIDADE: SEMENTES GERMINADAS DE LACTUCA SATIVA  
 
 
Os efeitos do lixiviado bruto e do lixiviado pré-tratado, bem como das suas diluições 
sobre a germinação e o alongamento das radículas das sementes de Lactuca sativa, estão 
destacados na Tabela 50. O lixiviado bruto apresentou elevada toxicidade no processo de 
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germinação das sementes até diluições de 10% (v/v). A inibição da germinação pode estar 
relacionada ao estresse causado pela penetração de poluentes no interior da semente, afetando 
assim o seu metabolismo (AGUIAR et al., 2016).  
O lixiviado pré-tratado, por sua vez, apresentou elevada toxicidade de germinação 
apenas na diluição 100% (v/v). O processo de alongamento da radícula se mostrou altamente 
tóxico até diluições 30% (v/v). Por ser exposto diretamente às amostras, o alongamento da 
radícula se apresenta como um parâmetro de toxicidade mais sensível que o processo de 
germinação (PAN; CHU, 2016). A CL50 para o lixiviado bruto foi de 9,7%, enquanto que para 
o lixiviado pré-tratado esse valor foi de 47,8%.  
Diante dos dados apresentados é possível observar que o pré-tratamento do lixiviado 
bruto foi capaz de eliminar poluentes potencialmente tóxicos à germinação e ao alongamento 
das radículas.  
 
TABELA 50 – EFEITOS FITOTÓXICOS DO LIXIVIADO BRUTO E DO LIXIVIADO PRÉ-TRATADO NA 















100% 0 ± 0 0 ± 0 -1 -1 0 ± 0 0 ± 0 -1 -1 
30% 0 ± 0 0 ± 0 -1 -1 66,6 ± 5,6 3,5 ± 1,6 -0,33 -0,91 
10% 0 ± 0 0 ± 0 -1 -1 80,0 ± 4,2 12,7 ± 3,6 -0,20 -0,70 
3% 66,6 ± 8,1 20,1 ± 1,7 -0,33 -0,52 100 ± 0 28,4 ± 4,7 0 -0,32 
1% 100 ± 0 32,8 ± 3,1 0 -0,22 100 ± 0 38,3 ± 2,9 0 -0,07 
*Classificação conforme o efeito tóxico: baixa toxicidade: 0 > FG; FR  -0,25; Moderada toxicidade: - 0,25 > 
FG; FR -0,5; Alta toxicidade: -0,5 > FG; FR -0,75; Muito alta toxicidade: de -0,75 > FG; FR > -1. 
 
Ao contrário do lixiviado, o esgoto sanitário bruto e o esgoto sanitário tratado em 
reator UASB, apresentaram índices classificados em baixo a moderado nível de toxicidade, 
tanto no processo de germinação quanto no alongamento das radículas. O valor de FG 
encontrado para o esgoto sanitário afluente ao reator foi de - 0,13, indicando a sua baixa 
toxicidade. Após o tratamento no reator UASB, o valor de FG obtido foi igual a 0, ou seja, o 
esgoto sanitário tratado não apresentou nenhum nível de toxicidade à germinação das 
sementes de Lactuca sativa. No que se refere ao alongamento das radículas, o valor de FR do 
afluente ao reator foi igual a - 0,30, apontando uma moderada toxicidade. Por fim, o valor de 
FR após o tratamento no reator UASB foi de - 0,17, caracterizando um efluente com baixo 
nível de toxicidade para o crescimento das radículas. Portanto, o reator UASB removeu, 
mesmo que minimamente, possíveis compostos tóxicos às sementes utilizadas no ensaio de 
fitotoxicidade, conforme apresentado na Tabela 51. Não foi possível mensurar a CL50 do 
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esgoto sanitário bruto e do esgoto sanitário tratado no reator UASB, pois em todos os ensaios 
foram detectados valores superiores a 86% de germinação. 
Devido ao metabolismo dos microrganismos anaeróbios, as concentrações ótimas de 
nutrientes como nitrogênio e fósforo se mantiveram constantes durante o tratamento do esgoto 
sanitário no reator UASB, favorecendo a germinação e crescimento das sementes. Estudos 
realizados por Vasconcelos (2009), evidenciaram uma produtividade até 50% maior de cana-
de-açúcar quando irrigada com esgoto sanitário tratado. De acordo com o autor, a presença 
desses nutrientes nos efluentes de ETEs é uma grande vantagem sob o ponto de vista agrícola. 
 
TABELA 51 – EFEITOS FITOTÓXICOS DO ESGOTO SANITÁRIO AFLUENTE E EFLUENTE DE 
















100% 86,0 ± 5,5 29,1 ± 3,8 -0,13 -0,30 100 ± 0 34,8 ± 1,0 0 -0,17 
30% 100 ± 0 37,7 ± 2,1 0 -0,10 100 ± 0 37,7 ± 2,2 0 -0,10 
10% 100 ± 0 39,3 ± 1,1 0 -0,06 100 ± 0 39,0 ± 1,6 0 -0,07 
3% 100 ± 0 40,3 ± 1,7 0 -0,04 100 ± 0 41,1 ± 1,4 0 -0,02 
1% 100 ± 0 40,5 ± 1,3 0 -0,03 100 ± 0 42,0 0 0 
*Classificação conforme o efeito tóxico: baixa toxicidade: 0 > FG; FR  -0,25; Moderada toxicidade: - 0,25 > 
FG; FR -0,5; Alta toxicidade: -0,5 > FG; FR -0,75; Muito alta toxicidade: de -0,75 > FG; FR > -1. 
 
Na Tabela 52 estão apresentados os resultados de fitotoxicidade da codisposição de 
lixiviado bruto e esgoto sanitário no reator UASB I. 
 
TABELA 52 – EFEITOS FITOTÓXICOS NAS SEMENTES DE LACTUCA SATIVA DURANTE O 
PROCESSO DE CODISPOSIÇÃO DE LIXIVIADO BRUTO COM RELAÇÃO DE 5% 
Amostras 
(v/v) 
Esgoto + Lixiviado bruto (5%) 











100% 86,0 ± 7,2 5,4 ± 2,2 -0,13 -0,87 100 ± 0 15,5 ± 4,2 0 -0,63 
30% 100 ± 0 28,1 ± 1,7 0 -0,33 100 ± 0 32,2 ± 1,4 0 -0,24 
10% 100 ± 0 32,9 ± 1,5 0 -0,27 100 ± 0 36,3 ± 1,0 0 -0,13 
3% 100 ± 0 36,0 ± 1,4 0 -0,14 100 ± 0 39,4 ± 0,9 0 -0,07 
1% 100 ± 0 37,3 ± 1,3 0 -0,12 100 ± 0 40,9 ± 1,1 0 0 
*Classificação conforme o efeito tóxico: baixa toxicidade: 0 > FG; FR  -0,25; Moderada toxicidade: - 0,25 > 
FG; FR -0,5; Alta toxicidade: -0,5 > FG; FR -0,75; Muito alta toxicidade: de -0,75 > FG; FR > -1. 
 
Para a relação volumétrica de mistura de 5%, a toxicidade influenciou apenas no 
alongamento das radículas, sendo que o processo de germinação obteve valores superiores a 
86%. O crescimento das radículas utilizando o efluente do reator UASB I, com 100% (v/v), 
foi aproximadamente três vezes maior se comparado com o crescimento da mistura afluente 
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ao reator. O valor de FG para a relação de mistura afluente igual a 5% foi de - 0,13. Logo 
após o tratamento, o valor de FG foi igualado a 0 (baixa toxicidade). No que diz respeito ao 
alongamento das radículas, a mistura afluente apresentou um valor de FR igual a - 0,87 (muito 
alta toxicidade). Após o tratamento no reator UASB I esse valor caiu para - 0,63 (alta 
toxicidade). 
A relação volumétrica de 10%, afluente ao reator UASB I, apresentou total inibição na 
germinação das sementes de Lactuca sativa em 100% (v/v). Sendo assim, o seu valor de FG 
foi igual a - 1 (muito alta toxicidade). Após o tratamento, as misturas efluentes apresentaram 
um FG = 0, indicando a sua baixa toxicidade. A CL50 calculada para a mistura de 10%, 
afluente ao reator UASB I, foi igual a 48,8%. Quanto ao alongamento das radículas, o valor 
de FR para a relação de mistura de 10%, afluente ao reator, foi considerada extremamente 
tóxica (FR = - 1). O tratamento no reator reduziu esse valor de toxicidade para - 0,72, 
conforme apresentado na Tabela 53, sendo ainda considerado altamente tóxico. Observa-se 
que o reator UASB I conseguiu reduzir as cargas tóxicas de substâncias presentes no 
lixiviado. Entretanto, destaca-se que o despejo dos efluentes da codisposição de lixiviado 
bruto e esgoto sanitário, sem uma etapa adicional de pós-tratamento do reator UASB, podem 
vir a trazer severos riscos ao organismos aquáticos e também à vegetação nas margens dos 
corpos d’água. 
 
TABELA 53 – EFEITOS FITOTÓXICOS NAS SEMENTES DE LACTUCA SATIVA DURANTE O 
PROCESSO DE CODISPOSIÇÃO DE LIXIVIADO BRUTO COM RELAÇÃO DE 10% 
Amostras 
(v/v) 
Esgoto + Lixiviado bruto (10%) 











100% 0 ± 0 0 ± 0 -1 -1 100 ± 0 11,5 ± 5,1 0 -0,72 
30% 66,6 ± 7,8 18,5 ± 1,8 -0,33 -0,56 100 ± 0 30,4 ± 1,2 0 -0,27 
10% 86,6 ± 4,3 27,3 ± 1,5 -0,13 -0,35 100 ± 0 32,7 ± 1,4 0 -0,22 
3% 100 ± 0 32,0 ± 1,6 0 -0,23 100 ± 0 37,4 ± 1,2 0 -0,10 
1% 100 ± 0 37,7 ± 1,9 0 -0,10 100 ± 0 39,6 ± 1,1 0 -0,05 
*Classificação conforme o efeito tóxico: baixa toxicidade: 0 > FG; FR  -0,25; Moderada toxicidade: - 0,25 > 
FG; FR -0,5; Alta toxicidade: -0,5 > FG; FR -0,75; Muito alta toxicidade: de -0,75 > FG; FR > -1. 
 
A utilização do processo de arraste de amônia, como etapa de pré-tratamento do 
lixiviado bruto, foi responsável pela diminuição da toxicidade na mistura afluente ao reator 
UASB II. O pré-tratamento realizado, além de garantir na mistura uma concentração de 
amônia menor do que aquela do lixiviado bruto, também foi responsável pela redução dos 
valores de DQO, DBO e cor.  
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Conforme apresentado nas Tabelas 54 e 55, para ambas as relações volumétricas de 5 
e 10% do processo de codisposição do lixiviado pré-tratado, foram obtidos valores de 
germinação superiores a 80%. Assim como nos outros ensaios, a toxicidade se mostrou mais 
efetiva no alongamento das radículas, contudo, menos tóxica se comparada com os valores de 
codisposição com lixiviado bruto. O valor de FG na mistura de 5% afluente ao reator UASB 
II foi de - 0,13. Após o tratamento observou-se a germinação de todas as sementes ensaiadas 
(FG = 0). O valor de FR para relação de 5%, afluente ao reator, foi de - 0,33, evidenciando a 
sua moderada toxicidade. Já no efluente, o valor de FR foi igual a - 0,22 (baixa toxicidade). 
Os resultados até aqui apresentados demonstram que a codisposição do lixiviado pré-tratado, 
com relação de mistura de 5%, pode ser correlata ao processo de tratamento apenas com 
esgoto sanitário.  
 
TABELA 54 – EFEITOS FITOTÓXICOS NAS SEMENTES DE LACTUCA SATIVA DURANTE O 
PROCESSO DE CODISPOSIÇÃO DE LIXIVIADO PRÉ-TRATADO COM RELAÇÃO DE 5% 
Amostras 
(v/v) 
Esgoto + Lixiviado pré-tratado (5%) 











100% 86,6 ± 4,8 28,8 ± 6,0 -0,13 -0,33 100 ± 0 31,8 ± 1,8 0 -0,22 
30% 100 ± 0 29,2 ± 2,1 0 -0,31 100 ± 0 37,2 ± 1,3 0 -0,13 
10% 100 ± 0 32,2 ± 1,2 0 -0,22 100 ± 0 39,0 ± 0,8 0 -0,06 
3% 100 ± 0 37,6 ± 1,8 0 -0,13 100 ± 0 41,0 ± 0,7 0 - 0,04 
1% 100 ± 0 37,9 ± 1,0 0 -0,11 100 ± 0 41,1 ± 1,0 0 - 0,03 
*Classificação conforme o efeito tóxico: baixa toxicidade: 0 > FG; FR  -0,25; Moderada toxicidade: - 0,25 > 
FG; FR -0,5; Alta toxicidade: -0,5 > FG; FR -0,75; Muito alta toxicidade: de -0,75 > FG; FR > -1. 
 
Já para as relações de mistura de 10%, o FG afluente ao reator foi igual a -0,2, 
apresentando baixa toxicidade no que se refere à germinação das sementes. Após o tratamento 
no reator UASB II, observou-se a germinação de todas as sementes ensaiadas (FG = 0). O 
valor de FR na mistura afluente foi de - 0,56 (alta toxicidade), entretanto, após o tratamento, 
seu valor caiu para - 0,41 (moderada toxicidade). 
 
TABELA 55 – EFEITOS FITOTÓXICOS NAS SEMENTES DE LACTUCA SATIVA DURANTE O 
PROCESSO DE CODISPOSIÇÃO DE LIXIVIADO PRÉ-TRATADO COM RELAÇÃO DE 10% 
Amostras 
(v/v) 
Esgoto + Lixiviado pré-tratado (10%) 











100% 80,0 ± 5,0 18,3 ± 5,9  -0,2 -0,56 100 ± 0 24,6 ± 4,6 0 -0,41 
30% 100 ± 0 22,8 ± 1,7 0 -0,45 100 ± 0 31,9 ± 1,7 0 -0,24 
10% 100 ± 0 27,8 ± 1,3 0 -0,33 100 ± 0 35,1 ± 1,8 0 -0,16 
3% 100 ± 0 32,6 ± 1,2 0 -0,22 100 ± 0 37,6 ± 1,3 0 - 0,10 
1% 100 ± 0 37,7 ± 1,3 0 -0,10 100 ± 0 39,3 ± 1,0 0 - 0,06 
*Classificação conforme o efeito tóxico: baixa toxicidade: 0 > FG; FR  -0,25; Moderada toxicidade: - 0,25 > 
FG; FR -0,5; Alta toxicidade: -0,5 > FG; FR -0,75; Muito alta toxicidade: de -0,75 > FG; FR > -1. 
172 
 
Na Tabela 56 está apresentado um resumo dos ensaios até aqui reportados referentes 
aos fatores de germinação (FG) e do alongamento das radículas (FR) das amostras sem 
diluição. Entretanto, a análise isolada dos fatores FG e FR pode levantar certas dúvidas se 
existe ou não a real toxicidade da amostra estudada. Como pode ser observado, o 
alongamento das radículas são mais sensíveis às substâncias tóxicas do que o processo de 
germinação das sementes de Lactuca sativa. Desse modo, a utilização do parâmetro índice de 
germinação (IG), que engloba em uma só análise os resultados de FG e FR, pode facilitar o 
entendimento dos resultados da fitotoxicidade. 
 
TABELA 56 – RESUMO DOS ENSAIOS DE FITOTOXICIDADE REFERENTE AO FG E FR DAS 
AMOSTRAS SEM DILUIÇÃO 100% (V/V) ESTUDADAS 
Ensaios 
Quanto a germinação 
das sementes (FG)? 
Quanto ao alongamento 
das radículas (FR)? 
Lixiviado bruto Muito alta toxicidade Muito alta toxicidade 
Lixiviado pré-tratado Muito alta toxicidade* Muito alta toxicidade* 
Afluente UASB esgoto sanitário Baixa toxicidade Moderada toxicidade 
Efluente UASB esgoto sanitário Baixa toxicidade Baixa toxicidade 
Afluente UASB  esgoto + lixiviado bruto (5%) Baixa toxicidade Muito alta toxicidade 
Efluente UASB  esgoto + lixiviado bruto (5%) Baixa toxicidade Alta toxicidade 
Afluente UASB  esgoto + lixiviado bruto (10%) Muito alta toxicidade Muito alta toxicidade 
Efluente UASB  esgoto + lixiviado bruto (10%) Baixa toxicidade Alta toxicidade 
Afluente UASB  esgoto + lixiviado pré-tratado (5%) Baixa toxicidade Moderada toxicidade 
Efluente UASB  esgoto + lixiviado pré-tratado (5%) Baixa toxicidade Baixa toxicidade 
Afluente UASB  esgoto + lixiviado pré-tratado (10%) Baixa toxicidade Alta toxicidade 
Efluente UASB  esgoto + lixiviado pré-tratado (10%) Baixa toxicidade Moderada toxicidade 
*Destaca-se que o valor da CL50 do lixiviadro bruto foi de 9,7% e para o lixiviado pré-tratado o valor 
encontrado foi de 48,7%. 
 
Na Figura 77, destaca-se que tanto o lixiviado bruto quanto o lixiviado pré-tratado, nas 
amostras sem diluição, são extremamente tóxicos às sementes de alface. Entretanto, cabe 
ressaltar que o emprego do processo de arraste de amônia foi responsável pela diminuição 
significativa da CL50 do lixiviado bruto. O IG do esgoto sanitário, tanto no afluente como no 
efluente ao reator UASB, se mostrou com baixa toxicidade.  
O emprego do arraste de amônia, como etapa preliminar do processo de codisposição 
de lixiviado em reatores UASB tratando esgoto sanitário, proporcionou o aumento do IG das 
sementes de Lactuca sativa, se comparado com a codisposição do lixiviado bruto. Sem o pré-
tratamento, o efluente do processo de codisposição apresentou valores de IG iguais a 36,9% 
(para relação de mistura igual a 5%) e 27,4% (para relação de mistura igual a 10%).  
Já com a realização do arraste de amônia, o efluente apresentou valores de IG de 
77,5% (para relação de mistura igual a 5%) e 59,3% (para relação de mistura igual a 10%), 
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sendo tais índices bem próximos daqueles do tratamento apenas de esgoto sanitário em 
reatores UASB.  
 
FIGURA 77  – ÍNDICE DE GERMINAÇÃO (IG) DAS SEMENTES DE LACTUCA SATIVA COM AS 
AMOSTRAS SEM DILUIÇÃO 100% (V/V) ESTUDADAS. MÉDIAS SEGUIDAS PELA MESMA LETRA 
NÃO DIFEREM SIGNIFICATIVAMENTE ENTRE SI PELO TESTE DE TUKEY A 5% DE 













5.1.1 Conclusão dos efeitos do processo de arraste de amônia presente no lixiviado sob 
diferentes condições operacionais de agitação, temperatura e pH 
 
De forma geral, os ensaios de arraste de amônia realizados em escala de bancada no 
presente trabalho indicaram que: 
 
• Os resultados do processo de arraste de amônia de curta duração realizado na Etapa I, para 
as condições operacionais impostas (pH de 8,1, 9 e 10, temperatura de 25, 35 e 45°C, e 
gradiente de velocidade de 35, 80 e 500 s-1), mostraram que 75% da amônia removida do 
tanque de arraste é influenciada pelo pH do meio, 17% é influenciada pelo gradiente de 
velocidade empregado e 5% é influenciada pela temperatura; 
 
• Para eficiências de remoções de amônia de até 60% em um curto período de tempo (24 
horas) somente a elevação do pH é extremamente importante. Para elevadas remoções de 
amônia (60%) em um curto período de tempo, são necessários o emprego de volumes 
consideráveis de alcalinizantes, de energia elétrica para a agitação do sistema e de energia 
térmica para o controle da temperatura; 
 
• Os resultados do processo de arraste de amônia de longa duração realizado na Etapa II, 
para as condições operacionais impostas (pH de 8,1, 9 e 10; gradiente de velocidade de 35, 
80 e 340 s-1 e sem controle de temperatura), mostraram a existência de uma variação das 
concentrações de DQO, alcalinidade, pH e cor no lixiviado. O processo de arraste de 
amônia apresentou eficiências de remoção de DQO superiores a 40%. A alcalinidade 
apresentou decaimentos superiores a 30%. Já a cor apresentou eficiências de redução entre 
8 e 42% durante o processo de arraste. Por fim, o pH do lixiviado, para as condições 
operacionais impostas, sofreu na maioria dos ensaios uma elevação devido à remoção de 




5.1.2 Conclusão do processo de codisposição de lixiviado em reatores UASB tratando 
esgoto sanitário com e sem remoção prévia de amônia 
 
Os ensaios do processo de codisposição de lixiviado, com e sem remoção prévia de 
amônia, em reatores UASB de escala de bancada, evidenciaram que: 
 
• Os resultados dos ensaios de biodegradabilidade anaeróbia, envolvendo o lixiviado bruto e 
esgoto sanitário, mostraram que relações volumétricas superiores a 10% podem interferir 
de forma significativa no desempenho operacional do tratamento anaeróbio. Por sua vez, 
os resultados dos ensaios de biodegradabilidade anaeróbia, envolvendo o lixiviado pré-
tratado e esgoto sanitário, não destacaram interferências significativas no processo de 
tratamento anaeróbio com relações volumétricas até 15%; 
 
• A codisposição de lixiviado bruto no reator UASB I tratando esgoto sanitário, com 
relações volumétricas de 2, 5 e 10%, não apresentou interferências significativas na 
estabilidade operacional do reator. Contudo, observou-se o aumento do pH nas misturas 
afluente ao reator devido à elevada alcalinidade presente no lixiviado utilizado no presente 
trabalho. No que tange ao desempenho do reator, o mesmo apresentou eficiências de 
remoção de DQO, para as relações volumétricas de 2, 5 e 10%, de 59, 55 e 51%, 
respectivamente. A diminuição dessa eficiência, em relação ao tratamento apenas com 
esgoto sanitário, pode estar associada com as elevadas concentrações de amônia presente 
no lixiviado, com o aumento da carga orgânica aplicada ao reator e também de possíveis 
substâncias tóxicas presentes no lixiviado; 
 
• A codisposição de lixiviado pré-tratado no reator UASB II tratando esgoto sanitário, com 
relações volumétricas de 5 e 10%, não apresentou interferências significativas na 
estabilidade operacional do reator. O processo de arraste de amônia diminuiu a 
concentração de alcalinidade no lixiviado bruto, fazendo com que as misturas afluentes ao 
reator apresentassem valores de pH inferiores a 7,6. As eficiências de remoção de DQO, 
para as relações de 5 e 10%, foram em média igual a 67 e 63%, respectivamente, estando 




• Os ensaios de DQO inerte evidenciaram uma diminuição da concentração de compostos 
recalcitrantes presentes no lixiviado quando realizado o processo de arraste de amônia. 
Para o lixiviado bruto foi encontrado, em média, um valor de DQO inerte igual a 33,6%, 
enquanto que para o lixiviado pré-tratado o valor de DQO inerte encontrado foi de 26,2%; 
 
• Os ensaios de AME no lodo dos reatores, após o processo de codisposição, mostraram uma 
pequena diminuição da atividade metabólica dos microrganismos metanogênicos presentes 
no lodo oriundo da codisposição com lixiviado bruto (0,10 gDQOCH4.gSTV-1.d-1). O valor 
da AME para o lodo do processo de codisposição com lixiviado pré-tratado (0,13 
gDQOCH4.gSTV-1.d-1) foi bem próximo daquele apenas com o tratamento de esgoto 
sanitário (0,15gDQOCH4.gSTV-1.d-1). 
 
5.1.3 Conclusão dos ensaios de fitotoxicidade do afluente e efluente dos reatores UASB 
tratando esgoto sanitário submetidos ao processo de codisposição de lixiviado com e 
sem remoção prévia de amônia 
 
Os ensaios de fitotoxicidade realizados no presente trabalho, utilizando sementes de 
Lactuca Sativa, destacaram que:  
 
•  Os resultados dos ensaios de fitotoxicidade no lixiviado bruto mostraram uma elevada 
toxicidade no processo de germinação das sementes e alongamento das radículas, 
apresentando uma CL50 igual a 9,7%. Já o lixiviado pré-tratado apresentou elevada 
toxicidade apenas no processo de germinação das sementes, apresentando uma CL50 igual 
47,8%; 
 
• Os resultados dos ensaios de fitotoxicidade no esgoto sanitário afluente e efluente ao reator 
UASB, não apresentaram elevados índices de toxicidade, tanto no processo de germinação 
quanto no processo de alongamento das radículas. O IG do esgoto afluente foi de 60% e do 
afluente igual a 82,2%; 
 
• Os resultados dos ensaios de fitotoxicidade do processo de codisposição de lixiviado bruto 
com esgoto sanitário em reator UASB, para a relação volumétrica de 5%, apresentaram 
baixos índices de toxicidade referentes ao processo de germinação de semente. Entretanto, 
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para o processo de alongamento das radículas, a toxicidade se mostrou elevada tanto no 
afluente quanto no efluente do reator UASB. O IG para a relação de 5% afluente ao reator 
foi de 11% e efluente igual a 36,9%. Já para a relação volumétrica de 10% constatou-se 
elevada toxicidade no processo de germinação das sementes nas amostras afluente ao 
reator, com CL50 calculada em 48,8%. O processo de alongamento das radículas também se 
mostrou significativamente afetado durante o ensaio de fitotoxicidade. O valor de IG para a 
relação de 10% afluente ao reator foi igual a 0%, sendo o valor do efluente igual a 27,4%. 
Desse modo, constata-se que relações volumétricas acima de 10% possivelmente poderiam 
causar um severo efeito de toxicidade nas sementes de Lactuca Sativa utilizadas no 
presente trabalho; 
 
• Os resultados dos ensaios de fitotoxicidade do processo de codisposição de lixiviado pré-
tratado com esgoto sanitário em reator UASB, para a relação volumétrica de 5%, não 
apresentaram elevados índices de toxicidade, sendo os valores de IG afluente (59,3%) e 
efluente (77,5%) ao reator bem próximos daqueles do tratamento apenas com esgoto 
sanitário. Já para a relação volumétrica de 10%, constatou-se baixa toxicidade no processo 
de germinação tanto afluente como efluente ao reator. No que diz respeito ao processo de 
alongamento das radículas, notou-se índices moderados de toxicidade no efluente do reator 
UASB. O IG para a relação volumétrica de 10% afluente ao reator foi de 34,9% e efluente 
igual a 58,3%; 
 
5.2 RECOMENDAÇÕES FUTURAS 
 
As contribuições do presente trabalho promoveram algumas respostas para os 
questionamentos sobre a efetividade da prática de codisposição de lixiviado com esgoto 
sanitário. Deve-se salientar, entretanto, que não há uma fórmula ou uma resposta única para 
elucidar os possíveis efeitos causados do processo de codisposição. Isto se deve, 
principalmente, pelas variações de aterro para aterro das características físico-químicas e 
biológicas do lixiviado. Assim, novos questionamentos devem ser levantados e analisados 
pela comunidade científica, a fim de verificar caso a caso a real possibilidade do tratamento 
combinado entre lixiviado e esgoto sanitário. Desta forma, recomendam-se aqui as seguintes 




• A partir dos resultados do processo de arraste de amônia, destaca-se a importância da 
realização de análises mais robustas como a espectroscopia de fluorescência no lixiviado 
pré-tratado por arraste de amônia. Embora não conclusivo, o presente trabalho evidenciou 
possíveis reduções nas concentrações de substâncias húmicas presentes no lixiviado. Uma 
das possíveis rotas para tal redução seria a precipitação dessas substâncias em conjunto 
com metais durante o processo de arraste de amônia; 
 
• O presente trabalho não abordou as questões referentes aos custos do processo de arraste 
de amônia em lixiviados. Ainda incipiente na literatura, tais custos devem ser levantados e 
comparados com outras técnicas de pré-tratamento, a fim de verificar as potencialidades do 
processo de arraste; 
 
• A realização de novos ensaios de codisposição de lixiviado pré-tratado em reatores UASB 
com maiores relações volumétricas de mistura. Conforme destacado no presente trabalho, 
relações de mistura até 10% não evidenciaram problemas operacionais referentes à 
estabilidade ou desempenho do reator; 
 
• A realização de novos ensaios de codisposição, com e sem remoção prévia de amônia, com 
diferentes características físico-químicas e biológicas de lixiviados de aterros sanitários; 
 
• A realização de ensaios de biodegradabilidade aeróbia no efluente do processo de 
codisposição de lixiviado em reatores UASB tratando esgoto sanitário. Tais ensaios se 
justificam devido ao pós-tratamento do reator UASB em uma ETE ser possivelmente 
dotado de tecnologia aeróbia para remoção de nutrientes e cargas orgânicas; 
 
• A realização de ensaios de toxicidade do afluente e efluente do processo de codisposição 
de lixiviado em reatores UASB com outros organismos testes padronizados, como, por 
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APÊNDICE 1 – CARACTERIZAÇÃO INDIVIDUAL DOS LIXIVIADOS DE ATERROS SANITÁRIOS BRASILEIROS 
 




















DBO (mg.L-1) 560 68 1.244 10.095 124 361 279 2.788 3.638 
DQO (mg.L-1) 5.100 1.199 3.079 - 2.739 2.767 1.623 4.750 12.924 
DBO/DQO 0,11 0,06 0,40 - 0,05 0,13 0,2 0,6 0,3 
pH 8,3 8,64 8,00 7,94 8,2 8,4 8,1 8,2 8,3 
Alcalinidade Total (mg.L-1) 5.960 2.433 5.229 15.590 6.115 8.607 5.613 7.443 10.770 
Nitrogênio Total (mg.L-1) 1.857 - - - 1.352 1.187 10.001 - - 
Amônia (mg.L-1) 734 148 1.248 3.524 1.175 1.547 1.323 1.492 2.004 
Nitrito (mg.L-1) - - - - - 0,3 0,22 - 238 
Nitrato (mg.L-1) - - - - - 1,6 0,89 - 10 
Fósforo Total (mg.L-1) 6,56 - 29,0 - 23 35 22 11,3 23 
Cloreto (mg.L-1) 2.590 - 2.353 3.860 2.314 3.822 2.639 469 - 
Cor (UC) - 4.231 5.474 - - 4.129 2.275 10.089 - 
Turbidez (UNT) 536 33,3 308 - - 208 104 206 - 
ST (mg.L-1) 1.212 6.723 8.071 17.612 - 11.878 13.560 10.396 16.331 
STV (mg.L-1) - 1.077 1.730 4.752 - 2.118 5.872 2.940 8.698 
STF (mg.L-1) - 5.646 6.369 12.860 - 9.760 7.688 7.005 7.634 
SST (mg.L-1) - 46 - 174 34 58 41 1.485 329 
SSV (mg.L-1) - 40 - 102 22 39 27 898 245 
Chumbo (mg.L-1) 0,28 -  0,68 - - - - - 
Cádmio (mg.L-1) 0,10 -  0,08 - - - - - 
Níquel (mg.L-1) 1,43 -  0,82 - - - - - 
Ferro (mg.L-1) 13,12 -  21,28 - - - - - 
Manganês (mg.L-1) 0,08 -  0,29 - - - - - 
Cobre (mg.L-1) 0,36 -  0,10 - - - - - 
Cromo (mg.L-1) 0,45 -  3,30 - - - - - 
Informações adicionais dos aterros sanitários acima caracterizados: 
Aterro Sanitário da Caximba, Curitiba-PR – início de operação em 1989 e desativado em 2010. Fonte: MORAIS, 2005. Aterro Sanitário do Centro de Tratamento de Resíduos (CTR) da 
cidade de Londrina-PR – início de operação em 2010. Fonte: BORTH, 2016; GALVÃO, 2016. Aterro Sanitário de Biguaçu-SC – início de operação em 1990. Fonte: RANZI, 2009. Aterro 
Sanitário de Bauru-SP – análises realizadas em 2002. Fonte: CONTRERA, 2008. Aterro Sanitário de Belo Horizonte-MG – início de operação em 1975. Fonte: LANGE e AMARAL, 2009. 
Aterro Sanitário de Jardim Gramacho-RJ – início de operação em 1978 e desativado em 2012. Fonte: LANGE e AMARAL, 2009. Aterro Sanitário de Gericinó-RJ – início de operação em 
1988. Fonte: LANGE e AMARAL, 2009. Aterro Sanitário de Muribeca-PE – início de operação em 1986. Fonte: LANGE e AMARAL, 2009. Aterro Sanitário de João Pessoa-PB – início 
de operação em 2003. Fonte: LANGE e AMARAL, 2009. Destaca-se que os aterros de Belo Horizonte, Jardim Gramacho, Gericinó e Muribeca foram estudados pelo Programa de 




APÊNDICE 2 – AVALIAÇÃO DO ERRO PERCENTUAL DO MÉTODO 
TITULOMÉTRICO COM ETAPA PRELIMINAR DE DESTILAÇÃO PARA A 
CARACTERIZAÇÃO DE AMÔNIA 
 
Antes do início dos ensaios envolvendo o processo de arraste, o presente trabalho 
buscou estabelecer qual seria o método empregado para as análises de concentração de 
amônia no lixiviado. O Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater 
(APHA, 2005) apresenta 3 métodos distintos de caracterização de amônia, sendo eles: 
eletrodo de íon seletivo, fenato e titulométrico com etapa preliminar de destilação.  
O método de eletrodo de íon seletivo é amplamente utilizado em laboratórios de 
saneamento devido à sua praticidade e simplicidade operacional. Porém, esse método 
demanda elevado volume de amostra e adição de produtos químicos, inviabilizando os ensaios 
do processo de arraste. Já o método fenato é caracterizado pela sua utilização em amostras 
com baixa concentração de amônia, como, por exemplo, águas de rios e reservatórios. Para o 
emprego desse método na caracterização do lixiviado, com concentrações de amônia podendo 
ultrapassar 1.000 mg.L-1, as amostras teriam que ser diluídas cerca 1.000 a 5.000 vezes, 
aumentando, consequentemente, o erro do método. Desse modo, o método titulométrico com 
etapa preliminar de destilação foi escolhido para a caracterização de amônia no lixiviado 
durante toda a pesquisa. 
O método escolhido consiste na destilação de uma amostra previamente alcalinizada 
(adição de NaOH – 32%) e misturada, posteriormente, com uma solução de ácido bórico 
(H3BO3). A presença de amônia nas amostras faz com que a mistura obtenha uma coloração 
esverdeada, conforme apresentado na Figura 78. A concentração de amônia na amostra pode 
ser calculada de forma indireta por meio do consumo de ácido sulfúrico (H2SO4 – 0,2N) 
titulado até a coloração vinho da mistura. 
Na Equação 33 é apresentado o cálculo que relaciona de forma indireta a concentração 
de amônia e o volume de H2SO4 utilizado para titular a amostra. Para verificar possíveis 
contaminações em vidrarias e soluções utilizadas no preparo do método, amostras branco são 
realizadas com o uso de água destilada.  
 






Amônia: concentração de amônia (mg.L-1); 
V1: volume de solução de ácido para titular a amostra (mL); 
V2: volume de solução de ácido para titular o branco (mL); 
V: volume da amostra (mL); 
Na: normalidade da solução de ácido utilizado na titulação. 
 
FIGURA 78 – MÉTODO TITULOMÉTRICO COM ETAPA PRELIMINAR DE DESTILAÇÃO PARA 
CARACTERIZAÇÃO DE AMÔNIA 
 
 
Os erros percentuais do método em questão encontrados no Standard Methods for the 
Examination of Water and Wastewater (APHA, 2005) dizem respeito a concentrações baixas 
de amônia (da ordem de µg.L-1). Por exemplo: amostras padrões com concentrações de 
200 g NH3-N.L-1 apresentaram um erro percentual de 20% entre os laboratórios 
participantes. Já amostras com concentrações de amônia de 800 g NH3-N.L-1 apresentaram 
um erro de 5%. Por fim, amostras com 1.500 g NH3-N.L-1 indicaram um erro percentual de 
2,6%. Pode-se destacar, pela simples análise dos resultados, que o erro tende a diminuir com o 
aumento da concentração de amônia nas amostras. 
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Visando um melhor entendimento dos limites de concentrações que podem ser 
empregados no método titulométrico com etapa preliminar de destilação, a presente pesquisa 
avaliou o erro percentual encontrado para diferentes concentrações de amônia. Para tanto, o 
preparo das soluções com concentrações padrões foram realizados da seguinte maneira: 
 
• Solução concentrada padrão de NH4Cl: 0,3819 g de cloreto de amônio (NH4Cl), 
previamente seco em estufa a 100ºC durante 2 horas, foram transferidos, com o auxílio de 
um funil, para um balão volumétrico de 100 mL. O balão foi então aferido com água 
destilada e homogeneizado; 
 
• Solução intermediária padrão de amônia: 5 mL da solução concentrada padrão foram 
transferidos, com o auxílio de uma micropipeta, para um balão volumétrico de 50 mL. O 
balão foi então aferido com água destilada e homogeneizado.  
 
A concentração final de amônia na solução intermediária padrão foi de 122 mg.L-1. A 
partir dela foram também realizadas outras soluções padrões (15, 20, 40, 61, 81, 146, 183 e 
244 mg.L-1), conforme apresentado na Figura 79. Os ensaios foram realizados em um 
destilador da marca Marconi, modelo MA943, com caldeira embutida. 
 
FIGURA 79 – SOLUÇÕES PADRÕES DE AMÔNIA UTILIZADAS PARA A AVALIAÇÃO DO ERRO 
PERCENTUAL DO MÉTODO TITULOMÉTRICO COM ETAPA PRELIMINAR DE DESTILAÇÃO 
 
 
O erro percentual do método foi então calculado para cada concentração padrão por 
meio da Equação 34. Os ensaios foram realizados em triplicata permitindo a reprodutibilidade 
e repetibilidade da análise de cada padrão. 
Branco  




gE!F  EhhFh  IDD 
 
Em que: 
E (%): erro percentual; 
P: concentração padrão (mg.L-1); 
Po: concentração encontrada no ensaio (mg.L-1). 
 
Os resultados da avaliação do erro percentual intrínseco ao método titulométrico com 
etapa preliminar de destilação, evidenciaram que para concentrações de amônia inferiores a 
20 mg.L-1 o erro obtido foi superior a 10%. Para concentrações de amônia superiores a 
146 mg.L-1 o erro foi, em média, igual a 8,4%. Por fim, para concentrações de amônia entre 
61 e 122 mg.L-1 o erro encontrado foi, em média, de 5,1%.  
Em geral, os erros encontrados foram inferiores daqueles mencionados no Standard 
Methods for the Examination of Water and Wastewater (APHA, 2005). Isto posto, as análises 
empregadas para a caracterização do lixiviado contaram com diluições para que a faixa de 
concentração de amônia ficasse entre 61 e 122 mg.L-1 (menor erro encontrado). Na Tabela 57 
são apresentados os resultados da avaliação do erro percentual do método de caracterização de 
amônia utilizado no presente trabalho. 
 
TABELA 57 – RESULTADOS DO ERRO PERCENTUAL DO MÉTODO TITULOMÉTRICO COM ETAPA 
PRELIMINAR DE DESTILAÇÃO PARA CARACTERIZAÇÃO DA AMÔNIA 
Padrão amônia (mg.L-1) Valores obtidos (mg.L-1) Valor médio (mg.L-1) Erro (%) 
15 16,8 17,0 17,1 16,9 11,2 
20 22,4 23,1 21,8 22,4 10,3 
40 44,8 43,5 44,2 44,1 8,7 
61 63,5 64,8 64,0 64,1 5,1 
81 78,4 77,2 77,4 77,6 4,5 
122 113,0 115,2 116,4 114,9 5,8 
146 134,5 135,2 134,3 134,6 8,0 
183 168,5 167,3 167,9 167,9 8,2 









APÊNDICE 3 – DIMENSIONAMENTO DE UM TANQUE DE ARRASTE DE 
AMÔNIA 
 
O dimensionamento de um tanque de arraste de amônia de lixiviados de aterros 
sanitários deve levar em consideração diversos fatores. O primeiro deles deve ser a escolha do 
tipo de impelidor a ser utilizado. Como já explanado, os principais impelidores para dispersão 
de gases no meio líquido são os de hélices e os de turbinas radiais. Esses impelidores são 
amplamente utilizados para fluidos com baixa viscosidade e peso específico. Estudos 
realizados por Monteiro e Jucá (1998), em um aterro sanitário de Pernambuco, evidenciaram 
que o peso específico do lixiviado é bem próximo ao da água (10,0 kN.m3), apresentando 
valores à 25 ºC de 10,04 a 10,06 kN.m3. Os autores também identificaram que a viscosidade 
cinemática do lixiviado, assim como o peso específico, é semelhante ao da água (1,003.10−3 
Pa.s), apresentando valores à 20ºC de 1,090.10−3 a 1,084.10−3 Pa.s. 
Outro fator importante no dimensionamento de um tanque de arraste é a definição do 
regime de agitação do fluido. Alguns impelidores favorecem uma agitação suave e ordenada, 
sendo então esse regime chamado de laminar. Já o regime altamente desordenado dos fluidos, 
que ocorre em altas velocidades e com impelidores característicos, é denominado turbulento 
(ÇENGEL; CIMBALA, 2015). Uma maneira de se definir o regime de agitação de um fluido, 
em um tanque de arraste, é por meio do emprego da equação de Reynolds (Re) para processos 
de mistura e agitação. Essa equação relaciona a força de inércia do impelidor com a força 
viscosa do fluido (Equação 35). Para baixos números de Reynolds (Re <10), o escoamento 
laminar prevalece no tanque, e para Re > 104 o escoamento é caracterizado como turbulento 
(McCABE, 2001). 
A estimativa de energia necessária para rotacionar um impelidor, a certa velocidade no 
tanque de arraste, é feita por correlações empíricas de potência com outras variáveis do 
sistema, conforme apresentado pela Equação 36. Essa correlação é comumente chamada de 
número de potência, sendo análoga a razão da força de arraste atuando por unidade de área do 
impelidor (PIQUEIRO, 2000). Estudos realizados McCabe (2001) propuseram a correlação 
entre o número de Reynolds e o número de potência para diversos tipos de impelidores. De 
acordo com Chudacek (1986), em tanques de arraste onde não são empregadas chicanas, o 
número de potência deve ser multiplicado pelo número de Froude, sendo este uma medida da 
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Re: número de Reynolds (adimensional); 
Np: número de potência (adimensional); 
Fr: número de Froude (adimensional); 
n: velocidade de rotação (rotações por segundo); 
D: diâmetro do impelidor (m); 
: densidade do fluido (kg.m-3); 
µ: viscosidade cinemática do fluido (Pa.s); 
P: potência requerida pelo tanque de arraste (W); 
g: aceleração da gravidade (9,81 m.s-2). 
 
 
Encontrado o valor da potência requerida pelo tanque de arraste, pode-se, então, 
calcular o gradiente de velocidade empregado no sistema (Equação 38) e também a densidade 
de potência aplicada (Equação 39). 
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Em que: 
 








V: volume do fluido no tanque de arraste (m3); 
d: densidade de potência (W.m-3). 
 
Na Tabela 58 são apresentadas diferentes densidades de potência aplicadas em tanques 
de arraste e seus respectivos níveis ou graus de agitação. 
 
TABELA 58 – DENSIDADE DE POTÊNCIA APLICADA EM UM FLUIDO 
Densidade de potência (P.V-1) Grau  
de agitação W.m-3 HP.m-3 
 80  0,1 Débil 
80 a 230 0,1 a 0,3 Baixo 
230 a 460 0,3 a 0,6 Moderado 
460 a 750 0,6 a 1,0 Forte 
750 a 1.500 1,0 a 2,0 Muito forte 
1.500 a 2.250 2,0 a 3,0 Intensa 
2.250 a 3.000 3,0 a 4,0 Muito intensa 
FONTE: adaptado de McCABE (2001). 
 
Tratando-se do desenho e da forma geométrica dos tanques de arraste, estes podem ser 
encontrados na literatura com diversos tipos de locais de uso dos impelidores, diferentes 
proporções dos tanques e uso ou não de chicanas. Dessa forma, pode-se enfatizar que a 
tomada de decisão aplicada para a elaboração de um tanque de arraste pode afetar na agitação 
do fluido, na velocidade de rotação e no consumo de energia. Para minimizar tais problemas, 
McCabe (2001) desenvolveu um modelo padrão de tanque de arraste, conforme apresentado 
na Figura 80. 
 
FIGURA 80 –  DESENHO ESQUEMÁTICO DE UM TANQUE DE ARRASTE PADRÃO 
 





J: largura do defletor (quando existir); 
n: velocidade de rotação; 
Dt: diâmetro do tanque de arraste; 
Da: diâmetro do impelidor; 
H: nível do líquido; 
L: comprimento da lâmina do impelidor; 
W: altura da lâmina do impelidor; 
E: distância da lâmina do impelidor ao fundo do tanque de arraste. 
 
As configurações e dimensões típicas do tanque de arraste padrão devem seguir os 
seguintes delineamentos (Equação 40 a 45): 
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